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E.D.A.R.
E.T.A.P.
POA
P.T.A.R.
Cromatografía liquida de alta eficacia-luz ultra violeta
Grado de mineralización.
Demanda bioquímica de oxígeno a los cinco días
Demanada química de Oxígeno
Cromatografia de liquidos acoplado
Luz ultra violeta
Unidades de volumen, mililitros.
Unidades de temperatura, grados centígrados.
Unidades de masa, gramos.
Unidades de volume, Litros.
Unidades de tiempo, horas.
Tempratura.
Unidades de dimension, nanómetro.
Unidades de masa, miligramos.
Potencial de hidrógeno.
Unidades de tiempo, minutos.
Unidades de volumen, metros cúbicos.
Longitud de onda.
Unidades de área, centímetros cuadrados.
Estación depuradora de aguas residuales.
Estación de tratamiento de agua potable.
Procesos de oxidación avanzada.
Planta de tratamiento de aguas residuales
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RESUMEN
En los últimos años, los antibióticos han sido considerados contaminantes emergentes debido a su
aporte continuo y su persistente aparición en los ecosiste
concentraciones. Estos contaminantes se han detectado en todos los cuerpos acuáticos del
mundo, lo que indica su eliminación
tratamiento convencionales. Para evitar
para degradar o remover estos antibióticos
conocimiento sobre las fuentes de entrada, presencia y sobre todo
eliminación aplicados a esta clase espe
trabajo, diferentes técnicas de remediación fueron evaluadas y comparada
convencionales (procesos biológicos, filtración, coagulación, floculación y sedime
procesos de oxidación avanzada (POA), adsorción, los procesos de membrana y los métodos
combinados. En este estudio, se encontró que la ozonización, Fenton / foto
fotocatálisis con semiconductores fueron los métodos más probados.
parecen ser la mejor solución para el tratamiento de efluentes que contienen antibióticos,
especialmente aquellos que usan energías renovables y biomateriales.
mas acuáticos siempre en bajas
inefectiva del agua y aguas residuales utilizando métodos de
esta contaminación, varios procesos han sido estudiados
. Esta revisión presenta el estado actual del
los procesos de
cífica de microcontaminantes; los antibióticos. En este
s, como las técnicas
Los procesos combinados
degradación y
ntación), los
-Fenton y la
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INTRODUCIÓN
La presencia de compuestos farmacéuticos, como l
conocida desde hace al menos 30 años. Sin embargo, no fue sino hasta mediados de 1990, cuando
el uso de estos compuestos fue generalizada y se han desarrollado nuevas tecnologías de análisis,
tanto que su presencia se convirtió en una preocupación creciente
Hernando et al, 2006; Bound y Voulvoulis, 2006).
veterinario se detectaron en una multiplicidad de matrices acuosas
1999; Lindsey et al, 2001; Sacher et al
al, 2006; Brown et al, 2006;. Cha et al, 2006;. Kim y Carlson, 2006; Díaz
Bailón-Pérez et al, 2008; Feitosa
2009). La introducción de estos compuestos en el medio ambiente a través de fuentes
antropogénicas puede constituir un riesgo potencial para los organismos acuáticos y terrestres.
Aunque en la actualidad en niveles
poblaciones de bacterias, por lo que, en un futuro próximo, estos antibióticos serán ineficaces en
el tratamiento de varias enfermedades
Rosenblatt-Farrel, 2009; Martínez, 2009).
Se han revisado artículos acerca de la contaminación y los efectos de antibióticos en el medio
ambiente (Kemper, 2008; Kümmerer, 2009) y sobre las metodologías analíticas para la
determinación de este tipo de compue
2007). Se han estudiado varios procesos para evitar la contaminación
medios acuosos. Se publicaron cuatro artículos de revisión sobre las tecnologías de oxidación para
la eliminación de productos farmacéu
2008;. Klavarioti et al, 2009), así como una revisión general de los antibióticos en el medio
ambiente acuático, que se refiere
Sin embargo, no se ha encontrado un artículo que revise la relación de los diferentes tipos de
metodologías para la eliminación de antibióticos, es por eso que este trabajo tiene como objetivo
revisar, evaluar y comparar los diferentes
eliminación de los antibióticos en los medios acuosos.
o son los antibióticos, en el ecosistema ha sido
(Lissemore et al, 2006;
Residuos de antibióticos de uso humano y
(Ternes, 1998; Hirsch e
, 2001;. Díaz-Cruz et al, 2003; Jacobsen et al, 2004;. Batt et
-Cruz y Barceló, 2007;.
-Felizzola y Quirón, de 2009;. Minh et al, 2009; Momp
bajos, los antibióticos pueden provocar resistencia en las
(Schwartz et al, 2003, 2006,. Baquero et al, 2008;.
stos en medio acuoso (Petrovic et al, 2005; Hao et al.,
con antibióticos de los
ticos (Ikehata et al, 2006; Esplugas et al, 2007;. Sharma,
a las posibles metodologías de eliminación (Kümmerer, 2009).
procesos que se desarrollan para la degradación y la
t al,
elat et al,
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Capítulo I
ANTECEDENTES
1.1 Clasificación de los antibióticos
Tradicionalmente los antibióticos se definen como c
el crecimiento de otros microorganismos
"antibiótico" se ha ampliado
antitumorales. La mayoría de estas sustancias tienen un origen microbiano,
también semisintéticas o sintéticas
de acuerdo a diferentes criterios:
Tabla 1.1 se presentan las principales
(Marzo y Bo, 1998; Bannister, 2000; Lindner et al, 2000;.
2000; Southgate y Osborne, 2000; Cavalleri y Parenti, 2001; Kirst, 2001; Mor, 2001; Kadow et al,
2002;. Brimble, 2003; Weidner Wells y Macielag, 2003; Suma, 2004; Ohno et al, 2010).
clasificación se utilizará más adelante en la comparación de eficiencia de los métodos de
eliminación / degradación.
Tabla 1.1 Principales clases de antibióticos
Clase Estructura del Núcleo
Aminoglicósidos Consta de 2 o más azúcares
amino unidos por un enlace
glicósido a un núcleo hexosa de la
droga. La estructura de estos
antibióticos se deriva de las
moléculas de estos dos:
Anthracyclinas
β-Lactamicos 
Ellos está
glicosilada
Carbapenems Ellos son estructuralmente muy
similares
átomo de azufre de la estructura
ha sido sustituido por un átomo
de carbono.
ompuestos químicos que erradican
(Marzo y Bo, 1998). Sin embargo, el término
a compuestos antibacterianos, antivirales, antifúngicos y
pero
totalmente. Los antibióticos se pueden dividir en varias clases,
espectro, mecanismo de acción o de la estructura química
clases de antibióticos, de acuerdo a su estructura química
McGregor, 2000; Ponsford, 2000; Roberts,
n estructuralmente
a tetraciclinas.
a las penicilinas, pero el
o inhiben
pueden ser
. En la
Esta
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Cefalosporinas Poseen un núcleo ce
cuales 2 cadenas laterales están
unidos: un esterifica el grupo
carbamato (R1) y el otro está
relacionado con el núcleo (R3).
Monobactamicos En estos compuestos, el anillo B
lactama
a otro anillo.
Penicilinas Consta de un ani
conectado a un anillo
la que está unida una cadena
lateral.
Glicopéptidos Están compuestos por restos de
carbohidrato (glicanos)
covalentemente unidos a las
cadenas laterales de un
aminoácido.
Imidazoles Son compuestos
anillo di-
de nitrógeno en las p
adyacentes. Si R
es un compuesto nitroimidazol.
Linconsamidas Ellos son una pequeña familia de
antibióticos que tienen
estructu
Macrolidos Son altamente sustituidos
lactonas monocíclicas
más sacáridos glicosídicamente
unidas a los grupos hidroxilo. Los
anillos de lactona son
generalmente 12, 14 o 16
eslabones.
falina a los
-
está solo y no fusionado
llo de tiazolidina
β-lactáno, a 
heterocíclicos de
insaturado con 2 átomos
osiciones no
2=NO2 de lo que
ras de tipo carbohidrato.
por
con 1 o
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Poliéteres Se caract
tetrahidrofurano
tetrahidropirano conectado
puentes alifáti
Otras características incluyen una
función carboxilo libre, muchos
grupos alquilo inferior, y una
variedad de grupos funcionales
de oxígeno.
Polipéptidos Son polímeros formados a
de la vinculación de un
aminoácidos.
Quinolonas Su estructura contiene 2 anillos
fusionados con un ácido
carboxílico y un grupo cetona. Si
R4=F, entonces es un compuesto
fluoroquinolona.
Derivado de
quinoxalina
Su estructura contiene un anill
de benceno y un anillo de
derivado de
Sulfonamidas Se caracterizan por grupo
sulfonilo conectado a un grupo
amina.
erizan por múltiples
s y los anillos de
s por
cos, enlaces C-C.
partir
α-
o
pirazina.
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Tetraciclinas Estos antibióticos contienen un
esqueleto
octrahydronaphtacene, que
consta de 4 anillos fusionad
Cloranfenicol Contiene un resto nitrobenceno
conectado a un grupo propanol,
así como un grupo amino
derivado de ácido dicloroacético.
Mitomicinas Tienen una estructura química
única, en el que 3 grupos
funcionales difer
carbamat
dispuestas alrededor de un pyrro
[1,2-a] indol
Trimetoprima Es un diaminopirimidina, un
análogo estructural de la fracción
de pteridina de ácido fólico.
1.2 Fuentes de Antibióticos en el Medio Ambiente
En estos últimos años, el uso de antibióticos en medicina veterinaria y humana fue generalizado
(el consumo anual es de 100
contaminación del agua con estos compuestos aumento
anteriormente, los antibióticos
medios acuosos. Estos contaminantes son continuamente vertidos en el medio natural como
compuestos de origen metabólico
de las fuentes de entrada como se muestra en la figura. 1.
Cuando el estiércol se dispersa en los campos como fertilizante, puede contaminar el suelo y por
lo tanto aguas superficiales y subterráneas a través de la lixiviación
2008;.. Díaz-Cruz et al, 2003). De manera similar, los antibióticos
el ambiente a través de la excreción (orina y heces), entrando en la red de alcantarillado y
de anillo de
os.
entes e aziridina,
o y quinona están
e núcleo.
,000-200,000 toneladas) y, en consecuencia, la posibilidad de
(Xu et al., 2007). Como se mencionó
de uso humano y veterinario se han detectado en diferentes
o productos de degradación o de ambas formas de
1
(Kemper, 2008
de uso humano se introducen en
la diversidad
; Farré et al,
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llegando a las plantas de tratamiento de aguas re
diseñadas para eliminar los microcontaminantes altamente polares, como los antibióticos (Xu et
al., 2007). Por lo tanto, pueden ser transportados a las aguas superficiales y subterráneas después
de la lixiviación. En última instancia, las aguas superficiales contaminadas pueden entrar en las
plantas de tratamiento de agua potable (
compuestos, llegando a las aguas de los sistemas de distr
aplica en la fertilización del suelo y puede causar los mismos problemas que el uso de estiércol,
como se explicó anteriormente. Otra fuente de contaminación importante es la liberación directa
de los antibióticos de uso veterinario a
inadecuada de los medicamentos no utilizados o
de aguas residuales o depositados en los vertederos,
farmacéuticas se puede considerar como puntos importantes de la contaminac
al., 2009; Díaz-Cruz et al, 2003).
1.3 Aparición en el Medio Ambiente
En los últimos años, ha sido investigada
realidad, el primer caso de contaminación del agua (aguas superficiales) por el uso de antibióticos
fue en Inglaterra en 1982, cuando Watts et al.
río en concentraciones de 1 µg / L (Sarmah et al., 2006). Despu
estudios sobre la presencia de residuos de antibióticos en los ecosistemas acuáticos: las aguas
superficiales (Constanzo et al, 2005; Ferdig et al, 2005; Brown et al, 2006; Cha et al, 2006;.... Kim y
Carlson, 2006; Xu et al,. 2007; Smith et al, 2007;. Tamtam et al, 2008;. Feitosa
de 2009;. Watkinson et al, 2009),
et al, 2007), Aguas de mar (Xu et al, 2007;... Minh et al, 2009)
2009;.. Yiruhan et al, 2010), los efluentes de las PT
Brown et al, 2006;. Cha et al, 2006;. Seifrtová et al, 2008;. Watkinson et al, 2009;. Minh. et al,
2009) y las aguas negras del hospital
Brown et al, 2006;. Batt et al, 2007;. Seifrtová et al, 2008;. Watkinson et al, 2009)
también se han detectado en matrices
2005;. Pei et al, 2006;. Kim y Carlson, 2006; Kinney et al, 2006;. Jones
Feitosa-Felizzola y Quirón, 2009).
siduales (PTAR). La mayoría de las PTAR
PTAP), que tampoco están preparadas para eliminar estos
ibución. El lodo producido en PT
través de la aplicación en la acuicultura. La eliminación
caducados, que se vierten directamente en la red
además de los vertidos de las industrias
ión (Mompelat et
la presencia de antibióticos en medios ambientales
Detectó macrólidos, tetraciclinas y sulfamidas en un
és de este caso, se realizaron
-Felizzola y Quirón,
las aguas subterráneas (Sacher et al, 2001;. Batt et al, 2006;. Xu
, de agua potable (Watkinson et al,
AR (McArdell et al. 2003; Ferdig et al, 2005;.
( Kümmerer, 2001; Lindberg et al, 2004;. Ferdig et al, 2005;.
. Los antibióticos
sólidas y biosólidas (Jacobsen et al, 2004;.
-Lepp y Stevens , 2007;
no están
AR se
. En
varios
Ferdig et al,
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Por lo general, los antibióticos son detectados en la gama más alta
hospitalarios, menor µg/L en las aguas residuales municipales y ng/L en la superficie, el mar y las
aguas subterráneas. (Kümmerer, 2009).
Los análisis de suelo también han revelado la presencia d
hace varios meses, a raíz de la aplicac
positivos de estos residuos también han sido reportados en los vegetales y los cereales, tales como
zanahorias, lechugas, cebollas verdes, coles, pepinos y maíz
2005;. Boxall et al, 2006;. Grote et al, 2007;. Dolliver et a
La acumulación y la persistencia de los antibióticos en el medio ambiente puede producir efectos
nocivos, ya sea en los ecosistemas
que se detectan (ng/L a µg/L para los medios acuosos
sedimentos). El uso extensivo e indiscriminado de estos compuestos en la medicina humana y
veterinaria y su incorporación co
bioacumulación y la seudo-persistencia. La naturaleza altamente polar y no volátil de la mayoría
de los antibióticos detiene el escape
físico-quimicas de estos antibióticos (por ejemplo, estructura molecular, tamaño y forma, la
solubilidad y la hidrofobia) definirá
(Kemper, 2008). Además de estos hechos, se sospecha que
microorganismos resistentes, causando graves problemas
en el tratamiento de patologías y el desequilibrio de los ecosistemas microbianos (Bailón
al., 2008).
Hasta ahora, los límites legales se han establecido para los antibióticos en los alimentos (4
µg/kg para la leche y 25-6000 µ
legislación que aplique a los medios acuosos
µg/L en los efluentes
e residuos de antibióticos
ión de estiércol o los lodos como fertilizantes. Los resultados
(Migliore et al, 2003;. Kumar e
l, 2007;. Shenker et al, 2011).
acuáticos o terrestres, en niveles de baja concentración, en el
y bajos o nivel medio de
nstante en los medios ambientales podrían explicar
de estas matrices (Hernando et al., 2006). Las propiedades
su distribución en los medios ambientales (sólidos o agua)
son responsables de la producción de
a la salud pública, como, las dificultades
g/ kg para los otros alimentos de origen animal, pero no hay una
.
en esta matriz
t al,
µg/kg para los
la
-Pérez et
-1500
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Figura 1.1 Origen y principal
Antibióticos Humanos
(Hogares, Industria, Hospitales, servicios)
Eliminación de deshechos
Residuos
Disposición
Vertedero
Aguas subterráneas
Lixiviación
Excreción
Red de Alcantarillado
Lodos
E.D.A.R.
vía de contaminación de antibióticos humanos y veterinarios.
Se vacía hacia
Antibióticos Veterinarios
(Acuicult
Efluente
Aguas superficiales
E.T.A.P.
Lixiviación
Disposición
Agua potable
ura, ganado, aves, animales domésticos)
Excreción
Estiércol
Disposición
Suelo
Cadena Alimenticia
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Capítulo II
Los procesos de Remediación- Una visión General
Como se mencionó anteriormente, la mayoría de las PTAR convencionales o P
diseñadas para el tratamiento de
polares (Xu et al., 2007). Por lo tanto,
fin de reducir las cantidades diarias de antibióticos vertidas en el medio.
Se pueden emplear una amplia gama de productos químicos y físicos
eliminación de compuestos orgánicos, por ejemplo, oxidación química y la biodegradación
(métodos destructivos), la adsorción, la extracción de líquido y técnicas de membrana (procesos
no destructivos). Los diferentes métodos pueden ser elegidos d
contaminantes en el efluente y el costo del proceso.
2.1 Los tratamientos Convencionales
Los procesos biológicos, la filtración y coagulación / floculación / sedimentac
utilizados en las plantas convencionales de tratamiento de aguas residuales
Göbel y cols, 2007;.. Stackelberg et al, 2007; Vieno et al, 2007;. Arikan , 2008).
 En los sistemas biológicos, la tecnología de lodos activados
todo en tratamiento de los efluentes industriales. El método consiste en la degradación de
compuestos orgánicos en los tanques de lodos activados, con los sistemas aeróbicos o
anaeróbicos, por vigilancia continua de temperatu
(DQO). La alta toxicidad de muchos contaminantes impide la aplicación de este proceso en
los efluentes con una concentración de contaminantes alta, ya que son tóxicos para los
microorganismos (Britto y Rangel, 2008)
a grandes velocidades de flujo de efluentes.
 La filtración es la eliminación de los sólidos, la materia suspendida especialmente,
haciendo pasar el agua residual a través de un medio granul
diatomeas, carbón activado granular). Las partículas pueden ser eliminados por intersticial
tensión, pero las partículas más pequeñas debe
medios de sorción, donde un mecanismo de fij
electrostática, enlace químico o adsorción retiene las partículas (Eckenfelder, 2007). Este
aguas residuales que contengan contaminantes altamente
se deben alcanzar soluciones prácticas y económicas
, metodologías para la
ependiendo de la concentración de
ión son los más
(Adams et al, 2002;.
se utiliza ampliamente, sobre
ra y de la demanda química de oxígeno
. Sin embargo, esta metodología se puede aplicar
(Eckenfelder, 2000).
ar (arena, carbón, tierra de
n ser transportadas a las sup
ación, tales como la atracción
TAP no están
con el
erficies de los
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proceso tiene la desventaja de no degradar el contaminante, pero su concentrac
fase sólida, genera un nuevo residuo.
 Coagulación/ floculación/ sedimentación emplea
sedimentación de sólidos, los contaminantes forman coloides y posteriormente se
sedimentan. Los productos químicos más utilizados son de cal, el alumbre, sales de hierro
y polímeros (Eckenfelder, 2007).
eliminar los contaminantes (en una forma coagulada) de los efluentes.
Durante los últimos diez años, varias técnicas convencionales han sido probadas en la eliminación
de antibióticos a partir de medios
los microorganismos utilizados en los siste
siguen siendo el mejor enfoque.
procesos anaerobios en la eliminación de las macrolidos y las tetraciclinas, respectivamente. En
estos dos casos, una se obtuvo una reducción del 90% para los macrólidos y el 75% de las
tetraciclinas. Como se ha mencionado anterior
cols. (2007) probaron el tradicional tratamiento primario y sec
medios que contienen macrólidos, sulfamidas y trimetoprima. En este caso
eliminaciones (aprox 20%). Adams et al. (2002)
investigaron la eficacia de algunos de los métodos físico
coagulación / floculación / sedimentación y filtración. Se aplicaron a los mac
quinolonas, derivados de quinoxalina y trimetoprima, resultando en el traslado de baja remoción
(eliminación máxima de aproximadamente 30%).
Debido a las bajas eficiencias de estas metodologías y algunas veces la imposibilidad de su
han surgido nuevas alternativas.
n productos químicos para mejorar la
Estas técnicas requieren un tratamiento posterior para
ambientales. Cuando la toxicidad de los contaminantes contra
mas biológicos es muy baja, los métodos biológicos
Chelliapan et al. (2006) y Arikan (2008) estudiaron la aplicación de
mente, esta eliminación no siempre ocurre.
undario usándolos en WWTPs en lo
se verificaron ligeras
, Stackelberg et al. (2007) y Vieno et al. (2007)
-químicos, tales como clarificación,
rólidos, sulfonamidas,
ión en la
Göbel y
s
uso,
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2.2 Procesos de oxidación
2.2.1 La Cloración
Debido a su bajo costo de gas cloro, hipoclorito
de las plantas de tratamiento de agua. Ellos se utilizan actualm
con el fin de mantener un nivel de desinfectante residual en los sistemas de distribución (Acero et
al., 2010). Sin embargo, algunos estudios también refieren la oxidación química con especies de
cloro en el tratamiento de aguas residuales. La aplicación de esta técnica para el tratamiento de
agua que contiene contaminantes farmacéuticos antes de la aplicación de tratamientos biológicos
ha sido empleada con el fin de oxidar a los compuestos fácilmente biodegradables y menos
tóxicos.
Para las especies cloradas, el hipoclorito tiene el mayor potencial de oxidación estándar (E
V), seguido por el cloro en fase gaseosa (E
El cloro en fase gaseosa se hidroliza en agua s
ܥ ଶ݈ ൅ ܪଶܱ ՜ ܪܱܥ݈+
El ácido hipocloroso (HOCl) es un ácido débil que se disocia en solucio
(ClO-) y H+. Para pH>4, Cl2 la hidrólisis
consiguiente, son las principales especies de cloro
diferentes especies de cloro acuosas
tratamiento del agua. Debido a su poder oxidante y su estructura química, el ácido hipocloroso
puede reaccionar con compuestos orgánicos a través de reacciones de oxidación, reacciones de
adición a enlaces insaturados o una reacción de sustitución electrófila
2008). De hecho, esta especie reacciona con los anillos aromáticos, aminas neutras y dobles
enlaces, produciendo compuestos
carcinogénica potencialmente peligrosa
Navalón et al, 2008).
El dióxido de cloro se ha usado como una alternativa
en su reacción con compuestos orgánicos que no forman trihalometanos. Además de eso, es más
selectivo que los otros oxidantes y reacciona con microcontaminantes a través de una reacción
intercambio de electrones - reacción radical
se han aplicado con frecuencia en la desinfección
ente como un post
0 =1.36 V) y dióxido de cloro (E0 =0.95 V) (Sharma, 2008).
egún la reacción:
ܥ݈ି ൅ ܪା
nes acuosas en hipoclorito
es casi total y el ácido hipocloroso y el hipoclorito por
(Acero et al., 2010). Sin embargo, entre las
, el ácido hipocloroso es la principal forma re
(DeBorde y Gunten von,
orgánico-halogenados, algunos de ellos con actividad
(trihalometanos y ácidos haloacéticos) (Acero et al, 2010;..
para otras especies de cloruros debido a que
(Navalón y cols, 2008.). Es un radical libre estable que
-tratamiento,
0 =1.48
(1)
activa en
de
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no reacciona con anillos aromáticos, hidrocarburos, hidrato
contienen aminas primarias y secundarias, aldehídos y cetonas. Sin embargo, reacciona con
moléculas que contienen compuestos fenólicos y grupos amino terciarios (Huber et al, 2005a, b;
Sharma, 2008).
Se han encontrado pocos artículos de la degradación de los antibióticos con esta técnica.
y col. (2008) estudiaron la oxidación de tres
con dióxido de cloro. Llegaron a la conclusión
mientras que la amoxicilina y cefadroxilo son altamente reactivos (ambos tienen un grupo
fenólico). Los autores también estudiaron la influenci
Llegaron a la conclusión de que el ClO
influencia del pH se relaciona directamente con la estructura del compuesto (por ejemplo, la
reactividad del dióxido de cloro a la penicilina se ha mejorado con la disminución del pH, mientras
que para la amoxicilina y el
degradación total después de 2 h para la penicilina y 1 min para los otros compuestos. A pesar de
que se ha detectado la degradación de los metabolitos, su toxicidad no se discutió.
Adams et al. (2002) también estudió la degradación de la sulfonamida amidas, trimetoprim
carbadox en un nivel de concentración de 50
la oxidación con cloro fue efectiva
embargo, se verificó que la materia orgánica natural
comparación de las velocidades de reacción en el río y el agua destilada. Las velocidades de
reacción más lentos en el agua del r
puede interactuar con los compuestos estudiados, lo que reduce la reactividad. Los autores
también detectan la formación de subproductos clorados, que deberían tener mayor toxicidad que
los compuestos originales. Una conclusión similar se obtuvo por Stackelberg et al. (2007), que
estudió la degradación de los macrólidos y las sulfonamidas, con NaClO.
De la investigación bibliográfica hecha
en la degradación de los antibióticos presentes en las matrices con bajas cargas de materia
orgánica, tales como agua potable. Además, las tasas de degra
pH. Esta técnica ha sido sustituida por procesos de oxidación a
formación de especies halogenados, que son potencialmente carcinógenos.
s de carbono y las moléculas que
β-lactámicos (amoxicilina, cefadroxilo y penicilina G)
de que la penicilina reacciona lentamente con ClO
a de ClO2 la dosis y el pH en el proceso.
2 reacciona estequiométricamente con estos antibióticos y la
cefadroxilo ocurrió una situación contraria). Se alcanzó una
µg L-1 con 1,0 mgL-1 de Cl2. También concluyeron que
en la eliminación de los antibióticos estudiados (> 90%). Sin
se influenció por el proceso de oxidación, la
ío sugirió que la materia orgánica compleja o de otra manera
, los autores concluyen que esta técnica parece ser eficien
dación son también influencia
vanzada con el fin de evitar la
Navalón
2,
a y
te
por el
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2.2.2. Procesos de oxidación avanzada
La naturaleza refractaria de los efluentes que contienen residuos de antibióticos interfiere en la
eliminación de estos compuestos por tratamientos biológicos
alternativa es la aplicación de pro
AOPs son los métodos de oxidación basado
radicales hidroxilo (OH), que son extremadamente reactivo
oxidantes (por ejemplo, el cloro, el ozono molecular
V) es mayor que los oxidantes convencionales, que les hace extremadamente eficac
oxidación de una gran variedad de compuestos orgánicos
Nogueira, 2007). Estos radicales se producen con agentes oxidantes como el ozono (O
peróxido de hidrógeno (H2O2), a menudo en combinación con catalizadore
semiconductores y/o rayos ultravioletas. En estos procesos, se espera que los compuestos
orgánicos se oxidan en especies menos refractarias (menos tóxica
incluso mineralización a CO2 y H
peligrosos que el compuesto original (Dantas et al., 2008).
Ejemplos de AOPs incluyen ozonización, Fenton, foto
semiconductores y procesos electroquímicos.
2.2.2.1. El proceso de ozonólisis.
El ozono es un oxidante fuerte (E
oxidación directa con ozono molecular (en este caso, esto no es un método AOP), se requiere que
los compuestos de estudio tengan
de nitrógeno, fósforo, oxígeno o azufre (Ikehata et al
con las moléculas de nucleofílicas
ozono en agua para formar radicales hidroxilo se produce a través del siguiente mecanismo
(Andreozzi et al, 1999.), Donde los iones de hidróxido
ܱଷ ൅ ܱܪ
ି ՜ ܱଶ൅ ܪܱଶ
ି
ܱଷ൅ ܪܱଶ
ି ՜ ܪܱଶ
∗ ൅ ܱଷ
∗ି
ܪܱଶ
∗ ՜ ܪା ൅ ܱଶ
∗
tradicionales. En estos casos, una
cesos de oxidación avanzada (AOPs).
s en la generación de radicales intermedios
s y menos selectivo
). Su potencial de oxidación estándar (E
(Hernández et al, 2002
s y más biodegradables) o
2O. A veces, los metabolitos producidos son potencialmente más
-Fenton, la fotólisis, la fotocatálisis de
0=2.07 V), capaz de actuar directa o indirectamente. Para una
enlaces carbono-carbono dobles, bonos aromáticos o átomos
, 2006), ya que sólo reacciona selectivamente
(Stockinger et al., 1995). De lo contrario, la descomposición del
inician la reacción:
, los
s que otros
0=2.8
es en la
. Bautitz y
3) o el
s metálicos o
(2)(3)(4)
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ܱଶ
ିכ ൅ ܱଷ ՜ ܱଶ൅ ܱଷ
ିכ
ܱଷ
ିכ ൅ ܪା ՜ ܪܱଷ
∗
ܪܱଷ
∗ ՜ ܱܪ∗ ൅ ܱଶ
De acuerdo con las reacciones (2) y (3) el inicio de la descomposición del ozono puede ser
artificialmente acelerado por el aumento del valor del pH.
La reacción (8) es un proceso rápido y juega un papel importante en aguas con bajo contenido de
carbono orgánico disuelto y alcalinidad (Gunten, 2003), ya que puede reducir la capacidad de
oxidación del sistema:
ܱܪ∗ ൅ ܱଷ ՜ ܱܪଶ
∗ ൅ ܱଶ
Esta técnica tiene la ventaja de que se aplica cuando
efluentes son fluctuantes. Sin embargo, el elevado cost
energía necesaria para abastecer el proceso, constituye algunas de las desventajas. Limitaciones
en la transferencia de masa son también un factor relevante a considerar en el proceso de
oxidación con ozono. Estos sistemas requieren la transferencia de moléculas de ozono de la fase
gaseosa a la fase líquida, donde se produce el ataque a las moléculas orgánicas. En muchos casos,
la tasa de consumo de ozono por unidad de volumen puede ser tan alta que la transferencia de
masa es el paso limitante, reduciendo la eficiencia del p
explotación (Britto y Rangel, 2008)
presencia de materia orgánica, sólidos suspendido
también por el pH y la temperatura
Varios estudios han sido desarrollad
antibióticos. Por ejemplo, Andreozzi y
(2004), Cokgor et al. (2004) y Arslan
β-lantánidos utilizando esta técnica. Llegaron
remoción que se logró (La remoción de
incluso para los tiempos de tratamiento prolongados. Todos los autores estudiaron la influencia
del pH sobre el proceso. Todos concluyeron
(8)
el grado de flujo y/o composición de los
o de equipo y mantenimiento, así como la
roceso y el aumento de los costo
. Además, el rendimiento de ozonización se ve afectada por la
s, carbonato, bicarbonato e iones de cloro y
(Andreozzi et al, 1999;. Gunten, 2003).
os sobre la ozonización aplicada a las aguas contaminadas con
et al. (2005), Balcioglu y Ötker (2003), Arslan
-Alaton y Caglayan (2005, 2006) estudió la degradación de los
a la conclusión que a pesar de la alta eficiencia de
DQO> 50%), el grado de mineralización fue baja (
que las tasas de degradación aumentaron
(5)(6)(7)
s de
-Alaton et al.
≈20%),
al aumentar
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el pH, como consecuencia de la mejora de la tasa
mejorando las velocidades de transferencia de masa
ozonización. Si el valor del pH no está bien co
puede ocasionar una acumulación de ácidos carboxílicos. Estos afectará
reacción y su mecanismo así como las
El mismo estudio se realizó para otras clases de antibióticos, tales como l
2004), Los macrólidos (Ternes et al, 2003;.. Huber et al, 2003, 2005a, b; Lange et al, 2006;. Lin et
al, 2009), quinolonas (Balcioglu y Otker, 2003;.. De Witte et al, 2009)
2003, 2005a, b;. Ternes et al, 2003;. Dantas et al. , 2008
2008). En general, se encontró que para todas estas clases estudiadas
por encima de 76%, acompañado por una baja extracción de carbono orgánico total y un ligero
aumento en la biodegradabilidad
antibióticos β-lactámicos. Los resultados de la ecotoxicidad de los efluentes tratados no
consensual. Algunos autores sugieren que los m
que el compuesto original (Lange et al., 2006)
prácticamente sin cambios (Dantas et al., 2008)
de la toxicidad en el efluente (Li et al., 2008).
generalizar y depende del compuesto que se oxida.
Con el fin de mejorar el rendimiento de este tipo de tratamiento es posible combinar la capa de
ozono con peróxido de hidrógeno irradiación UV, o catalizadores.
ozono en soluciones acuosas produce peróxido de hidrógeno directamente, que inicia la
descomposición adicional de ozono residual en radicales hidroxilo por el siguie
(Hernández et al.2002):
ܱଶ ൅ ܪଶܱ
௛௩
ሱሮ ܱଶ
ܪଶܱଶ ՜ ܱଶ
ି + ܪ
ܱଷ ൅ ܪܱଶ
ି ՜ ܱଷ
∗
ܱଷ ൅ ܪܱଶ
ି ՜ ܱଷ
∗
de descomposición de ozono en radicales libres,
. Este es un punto crítico en el proceso de
ntrolado, una disminución del pH durante el proceso
n a la velocidad de
tasas de absorción de la capa de ozono.
incosamidas
, sulfamidas
;.. Lin et al, 2009) y tetraciclinas
la degradación
de los efluentes. Se obtuvieron menores degradaciones
etabolitos producidos son menores
, otros encuentran que la ecotoxicidad se mantiene
y todavía hay autores que reportaron
Por lo tanto, este es un problema que no se pueden
En el primer caso, la fotólisis de
nte mecanismo
൅ ܪଶܱଶ (9)
ା (10)
ି ൅ ܪܱଶ
∗ (11)
ି ൅ ܪܱଶ
∗ (12)
(Qiang et al,
(Huber et al,
(Li et al,
se obtuvo
en los
fue
inhibidores
un aumento
Métodos de remoción y degradación de antibióticos en medio acuoso
22
La escisión homolítica del peróxido de hidrógeno por la luz UV produce tambi
hidroxilo:
ܪଶܱଶ
௛௩
ሱሮ ʹܪܱ
La luz UV utilizada en este proceso puede degradar algunos compuestos por fotólisis directa o
pueden excitar las moléculas de los microcontaminantes haciéndolas más susceptibles al ataque
de los radicales hidroxilo.
Otra posibilidad para mejorar el rendimiento de ozonización es la combinación de O
perozonización. El mecanismo para la formación de radi
por UV/O3, pero en este caso, el peróxido de hidrógeno se añade a partir de una fuente externa. El
mecanismo de reacción es descrita por
ܪଶܱଶ൅ ܪଶܱ ՚ሬሬ⃗ ܪଷ
ܱଷ ൅ ܪܱ ՜ ܪܱଶ +
ܱଷ൅ ܪܱଶ ՜ ܪܱ
∗
La producción de radicales hidroxilo por pero
reacciones (17) y (18):
ܱଷ൅ ܱଶ
∗ ՜ ܱଷ
∗ + ܱ
ܱଷ
∗ ൅ ܪଶܱ ՜ ܪܱ
∗
Este proceso se puede utilizar en los efluentes turbio
Esta técnica se ha investigado en los últimos diez años.
degradación por perozonización
perozonización no ha traído ninguna ventaja sobre la ozonización. Sin embargo, otros autores
verificaron que la adición de pequeñas cantidades de peróxido de hidrógeno aumentó la eficiencia
de remoción (hasta un 15%) y de la biodegradabilidad de efluentes
2006;. De Witte et al, 2009), pero fue la ecotoxicidad no totalmente eliminado. Sin embargo, la
adición de altas concentraciones de H
como un eliminador de radicales libres.
(13)
cales hidroxilo es similar a las presentadas
Hernández et al. (2002):
ܱାܪܱଶ
ି (14
ܱଶ (15
൅ ܱଶ
∗ ൅ ܱଶ (16
zonización también puede producirse a través de
ଶ (17
൅ ܱଶ (18
s, que no se producen con el sistema anterior.
Balcio ~ glu y Otker (2003)
de los beta-lactámicos y antibióticos quinolonas, concluyendo que
(Arslan-Alaton y Cag
2O2 no mejorará la eficacia del proceso, ya que puede actuar
én radicales
3 con H2O2 -
)))
))
estudiaron la
layan,
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La Ozonización podría ser aplicad
este proceso está limitado por cuestiones de transferencia de masa. Así, en comparación con otros
métodos oxidantes, se requiere una mayor cantidad de oxidante para tratar la c
del mismo. Los resultados obtenidos en diversos estudios
altas eficiencias de degradación, el
efluentes se mantiene o aumentan
del pH, lo que requiere un control sobre el rango de trabajo. Por estas razones y debido al alto
costo de los equipos y la energía necesaria para abastecer el proceso, esta metodología no parece
ser adecuada para el tratamiento del
2.2.2.2. Fenton y foto-Fenton.
En la década de 1890, John Henry, Horstman
de peróxido de hidrógeno e iones ferrosos, que tiene fuertes propiedades oxidantes
2009). La oxidación de Fenton puede ocurrir en los sistemas
la primera ha sido, hasta ahora, el más utilizado.
En la oxidación homogénea, el reactivo de Fenton consiste en una solución de peróxido de
hidrógeno y un catalizador de sal de hierro (iones ferrosos o férricos) en medio ácido. A partir de
este reactivo, los radicales hidroxilo se forman a través de un mecanismo de radicales. Los pasos
principales del mecanismo de reacción son
Britto y Rangel, 2008.):
ܨ݁ଶା ൅ ܪଶܱଶ ՜ ܨ݁
ଷା +
ܨ݁ଷା ൅ ܪଶܱଶ
←
՜ ܪା + ܨ݁
ܨ (݁ܪܱଶ)ଶା ՜ ܨ݁ଶା + ܪܱ
ܨܱ݁ ܪଶା ൅ ܪଶܱଶ ՜ ܨ (ܱ݁ܪ
ܨ (ܱ݁ܪ)(ܪܱଶ)ା ՜ ܨ݁ଶା
ܱܪ∗ ൅ ݋݃ݎ ܽ݊ ݅ܿݏݑ ܾݏܽݐ ݊ܿ݁
Una forma de aumentar la eficiencia del proceso de oxidación es su conjugación con la radiación
UV - foto-Fenton (González et al, 2007; trovo et al, 2008, 2009; Elmolla y Chaudhuri, 2009a, b;
a a las tasas de flujo fluctuantes y composiciones. Sin embargo,
arga contaminante
demuestran que, aunque
grado de mineralización es bajo y la ecotoxicidad de los
. Además, esta metodología es extremadamente dependiente
agua contaminada.
Fenton desarrolló el reactivo de Fenton, una solución
homogéneos o heterogéneos, aunque
(Andreozzi et al, 1999; Arslan Alaton y Gurses, 2004;
ܱܪି ൅ ܱܪ∗(ܪܱଶ)ଶା
ଶ
∗
)(ܪܱଶ)ା ൅ ܪା
൅ ܪܱଶ
∗ ൅ ܱܪ
՜ ܪଶܱ ൅ ݀݁݃ ܽݎ ݀ ܽ݅ݐ݋݊ ݌ݎ݋݀ ݑ ܿݐݏ՜ ܥܱଶ൅ ܪଶ
se consiguen
(Gan et al.,
(19)(20)
(21)(22)(23)
ܱሺʹ Ͷሻ
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Bautitz y Nogueira, 2010.). El uso de radiación puede au
se debe principalmente a la regeneración de
hidroxilo por la fotólisis de complejos férricos (Ec. (25)):
ܨܱ݁ ܪଶା
௛௩
ሱሮ ܨ݁ଶା + ܪܱ
La producción de radicales hidroxilo a través
también es posible. El uso de la radiación solar constituye una ventaja ya que disminuy
significativamente los costos globales de tratamiento.
El rendimiento de estos procesos se ve
catalizador de peróxido de hidrógeno, y la concentración de destino
valor de pH es una variable muy importante en la eficiencia de los procesos Fenton y foto
Para valores de pH por debajo de 3, la reacción de Fent
provocando la reducción de radicales hidroxilo en solución. El peróxido de hidrógeno es
estable a pH bajo, debido a la formación de iones oxonio (
presumiblemente, reduce en gran medida su reactividad con iones ferrosos
2009a, b). Algunos autores también sugieren que a un pH bajo los valores de la cantidad de hierro
soluble en Fe3+ disminuye, la inhibición de la formación de radicales OH
1-2 existe una inhibición de la formación de radicales hidroxilo
Peres, 2006):
ܱܪ∗ ൅ ܪା ൅ ݁ି → ܪ
Para valores de pH por encima de 4, ocurre una precipita
regeneración de las especies activas Fe
2010). Además de eso, una elevación excesiva del pH promueve la formación de iones HO
compactación de los radicales OH* por iones de carbonato y bicarbonato. Este estrecho intervalo
de pH de funcionamiento constituye una desventaja,
el catalizador disuelto. El sistema heterogéneo llena estos vacíos, ya que el catalizador es
inmovilizado en una matriz heterogénea, permitiendo trabajar en toda la gama de pH y de
recuperar el catalizador del efluente tratado
mentar la eficiencia de este proceso, esto
l ion ferroso y la producción adicional de radicales
∗
de la fotólisis directa H2O2/UV (reacción lenta)
n afectados principalmente por el pH, temperatura,
-compuesto. De hecho, el
on (Ec. (19)) se ve muy afectada
ܪଷܱଶ
ା), lo que mejora su estabilidad y,
(Elmolla y Chaudhuri,
*. Por otro lado, a un pH de
, debido a los iones de H
ଶܱ(
ción de oxihidróxidos, inhibiendo tanto la
2+ y la formación de radicales hidroxilo (El
así como, la necesidad común de recuperar
(bobu et al., 2008).
(25)
e
-Fenton.
,
más
+ (Lucas y
26)
-Desoky et al.,
2- y la
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Por lo general, el aumento de la temperatura afecta positivamente los procesos Fenton y foto
Fenton, porque se produce un aumento en la energía cinética y, en consecuencia, la velocidad de
reacción aumenta también. Sin emb
el proceso de descomposición del peróxido de hidrógeno (ecuación (27)), disminuyendo la
cantidad disponible para la reacción.
ʹܪଶܱଶ ՜ ʹܪଶܱ ൅ ܱ
Una disminución en la eficiencia del proceso
peróxido de hidrógeno. La recombinac
reacción entre ellos y el peróxido de
ܪܱ∗ ൅ ܪܱ∗ ՜ ܪଶܱ
ܪܱ∗ ൅ ܪܱଶ
∗ ՜ ܪଶܱ
ܪܱ∗ ൅ ܪଶܱଶ ՜ ܪܱଶ
Este tipo de sistema es atractivo
abundante y además es un elemento
y ambientalmente seguro.
Varios estudios se han realizado
de antibióticos. β-lactámicos (Arslan
et al, 2008; Elmolla y Chaudhuri
lincosamidas (Bautitz y Nogueira
sulfamidas (González et al, 2007;
y Nogueira, 2007).
En todos estos trabajos de investigación, se puede observar que, aunque
buenos resultados (una eficiencia
44%, la eliminación de TOC> 20% y un ligero aum
ser más eficiente (con una eficiencia en la
56%, la eliminación de TOC> 50%). Comparando en las mismas condiciones del proceso oscuro
Fenton con foto-Fenton, está claro que el último método conduce a altas tasas de degradación,
con una mejora en la biodegradabilidad y sobre los niveles de mineraliza
argo, también es posible que se produzca una aceleración en
ଶ (27
también puede tener lugar si se utiliza
ión de radicales hidroxilo (ecuaciones (28) y
hidrógeno (ecuación (30)) puede explicar este hecho.
ଶ (28
൅ ܱଶ (29
∗ ൅ ܪଶܱሺ30
debido a que utiliza reactivos de bajo costo, como el hierro que es
no tóxico y el peróxido de hidrógeno que es fácil de manejar
sobre la aplicabilidad de estas dos técnicas a las diferentes
-Alaton y Dogruel, 2004; Arslan-Alaton y Gurses
, 2009a, b;. Rozas et al, 2010), imidazoles (Shemer
, 2007), quinolonas (bobu et al, 2008;.. Guinea
. trovo et al, 2009;.. Pérez-Moya et al, 2010), tetraciclinas
el Fenton produce
de degradación por encima de 53%, una remoción de la
ento en biodegradación), la foto
degradación por encima de 74%, remoción de DQO>
ción. Pérez
-
)
un exceso de
(29)) y la
)))
clases
, 2004; trovo
et al, 2006),
et al, 2009.),
(Bautitz
DQO>
-Fenton parece
-
-Moya et al.
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(2010) también concluyeron en sus pruebas con foto
primeras etapas de reacción, y gradualmente disminuyeron con el tiempo
fue elaborado por Guinea et al. (2009), quien
por oxidación Fenton. Llegaron a la conclusión de que las etapas iniciales del proceso era
eficientes, pero el proceso llevó rápidamente a la formación de compuestos refractarios,
aumentando la toxicidad de los efluentes.
En general, la presencia de luz UV
rendimiento del tratamiento. Sin embargo, la foto
residuales con alto contenido de materia org
hospital municipal, y las aguas residuales de la fabricación de antibióticos
impide la penetración de la radiación UV. Aunque el proceso
eliminación y la mineralización,
matrices. No obstante, Fenton y foto
bajas de DQO, pero aguas con alta concentración de iones (por ejemplo, agua de ma
ser tratados por estos métodos debido a Cl
mencionó anteriormente, en ambos casos, es importante controlar el pH en el intervalo de
funcionamiento a fin de evitar la formación de lodos (
2.2.2.3. Fotólisis.
La fotolisis es la descomposición o diso
natural o artificial. Dos foto-inducidos por los procesos son comúnmente aplicados: fotólisis
directa e indirecta. En el primer caso, los compuestos orgánicos absorben la luz UV y puede
reaccionar con los componentes de la matriz de agua o sufren de auto
al, 2004; Giokas y Vlessidis, 2007; Shaojun et al, 2008;. Jiao et al ., 2008; trovo et al, 2009).
indirecta consiste en la foto-degradación por
hidroxilo o peroxilo (Arslan Alaton y Dogruel, 2004; Giokas y Vlessidis, 2007)
deben ser producidos por fotólisis de
de agua o por adición externa
hidrógeno, produciendo los radicales hidroxilo) o incluso la capa de ozono. Aunque ambos
procesos directos e indirectos pueden ocurrir simultáneamente, la fotólisis indirecta juega el papel
más importante en la vida media de los contaminantes
-Fenton, aumento la toxicidad durante las
. La conclusión opuesta
estudió la enrofloxacina (quinolona) la degradación
en el proceso de Fenton (foto-Fenton) parece mejorar el
-Fenton es generalmente inaplicable a las aguas
ánica (altas concentraciones de DQO, tales como
), ya que la turbidez
Fenton produce menor eficiencia de
parece potencialmente aplicable para el tratamiento de estas
-Fenton son aplicaciones a las matrices con concentraciones
-, NO3 -, CO3-2 y HCO3- son carroñeros de
hidróxidos precipitados).
ciación de los compuestos químicos causados
-descomposición
fotosensibilizantes como el oxígeno y los radicales
. Estos oxidantes
sustancias húmicas e inorgánicas presentes en las matrices
de peróxido de hidrógeno (escisión homolítica de peróxido de
(Giokas y Vlessidis, 2007).
n muy
r) no pueden
OH+. Como se
por la luz
(Boreen et
Fotolisis
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El rendimiento de la fotólisis depende del espectro de absorción del m
intensidad de la radiación y la frecuencia, el H
matriz (Kümmerer, 2009). Las aguas naturales tienen diferentes sustancias que, o bien pueden
inhibir o mejorar el proceso al eliminar (materia orgánica) o la generación de especies oxidantes
(sustancias húmicas e inorgánicos como metales disu
eficaz que las otras, en las que la radiación se combina con peróxido de hidrógeno, ozono o
catalizadores. La Fotólisis en condiciones de irradiación solar, en lugar de utilizar
vapor de mercurio (λ <280 nm), se ha considerado un método prometedor para degradar los
antibióticos en el medio acuático natural (Jiao et al., 2008).
Este proceso es extremadamente dependiente de la estructura química del compuesto. Sólo los
compuestos foto-sensibles se deg
degradación de metronidazol (Imidazol) y llegaron a la conclusión de que
del 6-12%. Como era de esperar, concluyen que el uso de UV/H
67%. Shaojun et al. (2008) y Jiao et al. (2008)
de antibióticos muy sensibles a la luz. Se obtuvo el traslado de altas (aproximadamente 80%), pero
la eliminación de TOC muy baja (14%), que demuestran la produ
En su estudio, también se encontró que la toxicidad del efluente tratado fue mayor que la original.
Shaojun et al. (2008) probó la influencia de la materia orgánica disuelta, los ácidos húmicos sobre
todo en el tratamiento de la fotólisis. Se demostró que la fotólisis se mejoró por bajas
concentraciones de estos compuestos. Sin embargo, para concentraciones relativamente altas
hubo un efecto inhibidor, ya qu
Otros autores estudiaron la degradación de los diferentes antibióticos que pertenecen a otras
clases, tales como las quinolonas y sulfonamidas, logrando
al, 2002;. Arslan Alaton y Dogruel, 2004)
alta degradación (Trovo et al., 2009).
Comparando este método con los otros descritos hasta ahora, esto es relativamente ineficaz en el
tratamiento de matrices acuosas contaminadas con antibióticos. Esta tecnología sólo es aplica
las aguas residuales que contienen compuestos fotosensibles y aguas con concentraciones de DQO
bajo (por ejemplo los ríos, las aguas potables).
eta-
2O2 y la concentración de O3 (si se utiliza)
eltos). Esta técnica ha demostrado ser menos
radan fácilmente. Shemer et al. (2006) estudiaron la foto
se logró
2O2 aumento la eliminación de
estudió la degradación de las tetraciclinas, un grupo
cción de compuestos intermedios.
e los ácidos húmicos se comportaron como filtros de irradiación.
remociones a niveles bajos
o los tiempos de reacción muy largos para obtener una
compuesto, la
y el tipo de
lámparas de
-
la eliminación
58 a
(Adams et
ble a
Métodos de remoción y degradación de antibióticos en medio acuoso
28
2.2.2.4. Fotocatálisis usando un Semiconductor.
La fotocatálisis con semiconductores
inducido de agua en electrodos de TiO
partículas de semiconductores
reacciones redox de los sustratos orgáni
En fotocatálisis con semiconductores, las reacciones de degradación oxidativa
presencia de tres componentes básicos: un catalizador
un semiconductor inorgánico, tales como dióxido de tit
y un agente oxidante adecuado (Calza et al, 2004;. Addamo et al, 2005;. Baran et al, 2006;. Reyes y
otros, 2006;. Hu et al, 2007;. Abellán et al, 2007;. Palominos et al, 2008;. Klauso
Elmolla y Chaudhuri, 2010a, b, c)
semiconductor (normalmente TiO
por luz artificial o solar. Un semiconductor se ca
área entre ellos es la banda prohibida. La absorción de fotones con energía superior a los
resultados de energía de la banda brecha en la promoción de un electrón de la valencia a la banda
de conducción, con una generación concomitante
al, 1999; Melo et al, 2009.).
ܱܶ݅ ଶ
௛௩
ሱሮ ܱܶ݅ ଶ(݁ି + ℎ
Estos agujeros tienen un potencial de oxidación
radicales hidroxilo de las moléculas de agua
semiconductor (Andreozzi et al, 1999
ܱܶ݅ ଶ(ℎା) ൅ ܪଶܱ௔ௗ௦
ܱܶ݅ ଶ(ℎା) ൅ ܪܱି →
Los electrones formados pueden
iones (O2), que, posteriormente, en
ܱଶ
ିכ ൅ ܪଶܱ ՜ ܪܱଶ
∗ + ܪܱ
ʹܪܱଶ
∗ ՜ ܪଶܱଶ ൅ ܱଶ
comenzó después del descubrimiento de la división de foto
2. Más tarde, los investigadores encontraron que las
que son iluminadas podrían catalizar una amplia gama de
cos e inorgánicos (Fujishima et al., 2007).
con superficie fotosensible (normalmente
anio), una fuente de energía como el
. El principio de esta metodología implica la activación de un
2 debido a su alta estabilidad, buen rendimiento y bajo costo)
racteriza por bandas de valencia y conducción, y el
de agujero en la banda de valencia (Andreozzi et
ା) (31
muy alto, lo cual es suficiente
o iones hidróxido adsorbidos sobre la
).
՜ ܱܶ݅ ଶ ൅ ܪܱ௔ௗ௦
∗ ൅ ܪା (32
ܱܶ݅ ଶ ൅ ܪܱ௔ௗ௦
∗ (33
reducir el oxígeno disuelto, creando un radical
convertida en H2O2 (Eq. (34-36)):
ି (
(
-
s requieren la
fotón
n et al ., 2010;
)
para generar
superficie del
))
superóxido de
35)
36)
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El peróxido de hidrógeno también actúa como
hidroxilo adicionales, como sigue
ܱܶ݅ ଶ(݁ି) ൅ ܪଶܱଶ → ܱܶ݅
El sustrato adsorbido (RXads) puede ser
ܱܶ݅ ଶ(ℎା) ൅ ܴܺ௔ௗ௦→
Todo el mecanismo de la fotocatálisis con semiconductores se puede dividir en cinco etapas
principales: (1) transferencia de
de los reactivos, (3) reacción en la fase adsorbida, (4) desorción de los productos y (5) eliminación
de productos de la región de la interfaz.
Estudios recientes han demostrado que el
exclusivamente por medio de radicales hidroxilo, sino también a través de otras especies de
radicales derivados de oxígeno. El rendimiento del proceso se ve afectado por la concentración de
catalizador, longitud de onda, la intensidad de la radiación, el pH y la matriz de agua. Este método
tiene la ventaja de ser aplicada en condiciones ambientales, con una ganancia de energía cuando
la luz del sol se utiliza como fuente de irradiación. Sin embargo, la aplicabilidad i
tecnología ha sido ampliamente discutida debido a la dificultad de penetración de la radiación en
una solución acuosa que contiene una suspensión de partículas finas opacas y la dificultad para
eliminar el catalizador al final del proceso
fases puede ser lento y costoso. Como resultado, la filtración y la resuspensión de polvo
fotocatalizador debe ser evitado. Para superar estos problemas, los estudios sobre la
inmovilización de semiconductores. Diversos materiales han sido estudiados como un soporte de
TiO2. Desde el punto de vista práctico, el apoyo ideal debería tener una fuerte adherencia al
catalizador, una alta superficie específica, fuerte afinidad hacia la adsorción de los conta
y el proceso de unión no debe afectar a la reactividad del catalizador
hecho estudios sobre la fijación de partículas fotocatalizadoras sobre soportes que son fácilmente
extraíbles, tales como vidrio, gel de sílice, met
carbón activado. Los semiconductores inmovilizad
de transferencia de masa debido a la reducción en la superficie específica en comparación con los
sistemas tradicionales (Shan et al., 2010).
un receptor de electrones, generando
:
ଶ ൅ ܪܱ
ି ൅ ܪܱ∗ (
directamente oxidado por la transferencia de electrone
ܱܶ݅ ଶ൅ ܴܺ௔ௗ௦
כା (
los reactantes en la fase de líquido a la superficie, (2) la adsorción
mecanismo de degradación no se produce
ndustrial de esta
(Britto y Rangel, 2008). Este proceso de separación de
(Shan et al., 2010)
al, cerámica, polímero, zeolita, arcillas de alúmina,
os tienen el inconveniente de sufrir limitación
radicales
37)
s:38)
minantes
. Se han
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Diversos autores estudiaron la aplicación de este método a diferentes clases de antibióticos y
concluyeron que la fotocatálisis con semiconductor era muy eficiente.
Elmolla y Chaudhuri (2010a, b, c)
antibióticos β-lactámicos, concluyendo que las degradaciones se daban por encima del 50%,
asociada con la remoción de alto carbono orgánico disuelto (z80%). La degradación de las
sulfonamidas también fue estudiada por varios autores
Baran et al, 2006; Abellán et al, 2007;.. Hu et al, 2007).
alcanzar altos niveles de remoción usando esta metodología (> 80%) y que suel
de los niveles de mineralización importantes (40
intermedios producidos eran menos tóxicos y biodegradables más de los compuestos parentales
Addamo et al. (2005), Reyes y otros. (2006) y Palominos
tetraciclina. Como en los casos anteriores, las tasas de degradación fueron altas (> 98%), así como
la mineralización (> 50%). Las mismas conclusiones fueron retiradas por Addamo et al. (2005),
Palominos y otros. (2008) y Chatzitakis et al. (2008), que estudió lincosamidas, quinolonas y
cloranfenicol.
En términos de eficiencia de remoción, este método parece ser prometedor para el tratamiento
de efluentes con cargas bajas de materia orgánica (río, el agua subterrán
pesar de la fotocatálisis con semiconductores se ha estudiado durante décadas y numerosos
artículos han sido publicados, esta tecnología nunca se ha aplicado en la práctica al tratamiento de
agua / aguas residuales debido a su valor m
2.2.2.5. Procesos electroquímicos.
Los tratamientos son procesos electroquímicos interesantes para eliminar compuestos orgánicos
tóxicos, la aplicación de un sistema eficaz, versátil y rentable, la facilidad y
(Hirose et al, 2005. Jara et al, 2007; Panizza y Cerisola, 2009).
oxidación se produce en los ánodos (grafito, TiO
diamante dopado con boro) en presencia
destruidos electroquímicamente por una oxidación anódica directa, donde los contaminantes son
primero adsorbidos sobre la superficie del ánodo y luego destruidos a través del anódico
intercambio de electrones. Por otro lado, si las moléculas se degradan en el líquido a granel con la
mediación de las especies electroactivos (tales como metálicos pares redox
Klauson et al. (2010) y
estudiaron la aplicación de esta tecnología aplicada a los
(Calza et al, 2004; Kaniou et al, 2005;.
Llegaron a la conclusión de que se pueden
en ir acompañados
-70% de remoción de COT). Los compuestos
et al. (2009) estudió la degradación de la
ea y agua potable). A
uy bajo de energía eléctrica por el orden.
la tecnología limpia
En los procesos electroquímicos, la
2, aleaciones de Ti-basado, Ru o óxidos de Ir,
de un electrolito. Los contaminantes pueden ser
- Ag (II), Fe (III), Ce (IV),
.
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Mn (III) o oxidantes fuertes como H
cloro), que actúan como intermediarios para la transferencia de electrones entre el electrodo y los
compuestos orgánicos, la reacción se clasifica como indirecta (Chiang et al, 1995;. Panizza y
Cerisola, 2009). El proceso de selec
electrodo, condiciones experimentales y la composición del electrolito. Por lo general, este tipo de
sistema se utiliza para evitar que los electrodos se ensucien. La eficacia de la oxidación d
depende de los tipos de electrodos catalíticos de actividad de difusión, de los compuestos hacia
los sitios activos del ánodo y la corriente aplicada, mientras que la oxidación indirecta depende
fuertemente de la velocidad de difusión de los oxidant
temperatura y el pH (Saracco et al, 2000;.. Jara et al, 2007).
Según los autores de los mejores conocimientos, sólo dos artículos fueron escritos sobre la
aplicabilidad de la oxidación electroquímica a los antibióticos.
epirubicina (antraciclina), bleomicina (glicopéptidos) y la degradación de mitomicina C de la cual
concluyó que sólo la epirubicina se eliminó en su mayoría. El otro estudio fue desarrollado por
et al. (2007), que probó el Lincomicina (lincosamida) y la degradación de la ofloxacina (quinolona).
El primer compuesto se oxidó difícilmente (30%), mientras que el otro se eliminó totalmente (>
99%). Al igual que en el caso anterior, no existen estudios se han desarrollado sob
mineralización de los efluentes.
Estos tipos de procesos parecen adecuados para el tratamiento de aguas negras tóxicas con altas
concentraciones de los antibióticos y DQO
embargo, la aplicabilidad de esta tecnología se limita a bajos ni
de funcionamiento del reactor es también un inconveniente.
2.3. Los procesos de adsorción
Los procesos de adsorción son ampliamente utilizados en la industria para eliminar los
contaminantes orgánicos. El término ads
de las moléculas en fase fluida que tienen que adherirse a una superficie sólida. El campo de
fuerza crea una región cerca de la superficie sólida, cuyo potencial de energía es bajo, lo que
resulta en el aumento de densidad molecular cerca de la superficie. El fenómeno de adsorción
implica los siguientes pasos: (i) transporte de solutos en la mayor parte
2O2 , O3, persulfato, percarcarbonatos, perfosfato y especies de
ción depende de la naturaleza y la estructura del material del
es secundarios en la solución, la
Hirose et al. (2005)
(tales como aguas residuales de fabricación). Sin
veles de flujo. Además, el alto costo
orción se utiliza comúnmente para describir la tendencia
– movimiento de adsorción
irecta
estudiaron la
Jara
re la
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por la película estancada del líquido que rodea el adsorbente, (ii) la d
transporte adsorbido a lo largo de la película, (iii) la difusión de los poros
a través de la estructura porosa de los sitios activos (difusión molecular en el poro y/o en la
superficie del adsorbente), (iv)
Dependiendo de la naturaleza de las fuerzas implicadas, el proceso puede ser dividido en
adsorción química o adsorción física. En la última de ellas, las fuerzas son relativamente débil
con la participación principalmente de fuerzas de van der Waals, entre las acciones. En los casos
de adsorción química, la transferencia de electrones y enlaces químicos entre la formación de
adsorbato y la superficie sólida se produce. Estas interacci
los existentes en la adsorción física y son, obviamente, limitado a la cobertura monocapa
(Ruthven, 2000). Esta técnica tiene la ventaja de la eliminación de los analitos en lugar de producir
metabolitos potencialmente más peligrosas
embargo, este proceso no permite remoción efectiva de los contaminantes, sólo su transferencia a
una nueva fase, donde se concentran más. La eficiencia de adsorción se relaciona con lo
adsorbentes adecuados, a saber, área superficial, porosidad y el diámetro de los poros
et al., 2007). También es importante notar que el proceso eficaz depende no sólo de los
compuestos traza de interés o incluso los materiales adsorb
orgánica que se disolvió naturalmente en cualquier agua natural. Un efecto importante de la
materia orgánica es su competencia directa por la disponibilidad capaces de adsorción
superficiales o sitios (Qui et al., 2007).
Los adsorbentes más utilizados son los carbones activados granulares (GAC), pero su alto costo y la
dificultad de regeneración son las desventajas
adsorbentes alternativos crece con el propósito de en
como los subproductos o materiales de desecho procedentes de procesos industriales o agrícolas.
Avellanas (Pehlivan y el Altun, de 2008; Bulut y Tez, 2007
et al, 2008.), Nogal (Kazemipour et al, 2008.)
Bulut y Tez, 2007; Estevinho et al, 2008;. Ardejani et al, 2008;.. Kazemipour et al, 2008)
han utilizado para este propósito aplicables a diferentes contaminantes.
adsorbentes requieren un tratamiento de activación anterior (tal como química o activación
térmica) con el fin de aumentar sus áreas de superficie y, en consecuencia, la eficacia de
adsorción. Los sistemas de lotes siguen siendo los proces
procesos continuos (columnas de relleno) deberían ser más similares a las empleadas para los
ifusión de la película
- la difusión de adsorbato
- adsorción interacción entre adsorbato y la estructura porosa.
ones son fuertes y más específicos que
(Putra et al, 2009;.. Rivera Utrilla et al, 2009).
entes, sino también en la materia
(Crisafully et al., 2008). Por lo tanto, el interés por
contrar nuevos adsorbentes de bajo costo,
. Kazemipour et al, 2008), coco
, Cáscara de almendra (Pehlivan y el Altun, 2008 ;
Algunos de estos
os más estudiados. Sin embargo, sólo los
- el
es,
Sin
s vínculos
(Estevinho
(Crisafully
y otros se
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tratamientos a escala industrial y ofrecerá una visión real de la aplicabilidad de esta tecnología.
Aunque la adsorción es un proceso bien conocido, en los últimos diez años el estudio de esta
tecnología aplicada a la eliminación de los antibióticos no ha sido muy extendido.
(2002) y Méndez-Díaz et al. (2010)
imidazoles y sulfonamidas con trimetoprim, respectivamente. En estos dos estudios se logró una
eliminación por sobre 90%. Un estudio similar fue desarrollado por
investigó si por lotes o adsorción continua de trimetopri
encima del 90%. Putra et al. (2009)
bentonita, utilizando amoxicilina (un antibiótico beta
anteriores, se logra una alta efic
bentonita). Chen y Huang (2010)
óxido de aluminio. Llegaron a la conclusión de que estos compuestos se adsorben (> 50%) y
además de eso, sufren transformaciones estructurales a lo largo del proceso. Por lo tanto, el óxido
de aluminio es capaz de catalizar transformaciones estructurales, fenómeno que no fue
reconocido previamente.
Estos estudios revelaron que la adsorción continúa
antibióticos de efluentes acuosos. A diferencia de algunos de los procesos mencionados hasta
ahora, la adsorción se puede aplicar a cualquier tipo de aguas que contienen altos niveles de
materia orgánica, o altas concentraciones de antibióticos. Sin embargo, en este proceso sólo se
produce la transferencia de contaminantes del líquido a la fase sólida, produciendo un residuo
sólido nuevo, donde se concentra el contaminante. Estos residuos sólidos deben ser tratados
posteriormente (por ejemplo, incineración ración). En opinión del autor, existen buenas
publicaciones en la que la adsorción puede darse con materiales alternativos de bajo costo y
sistemas continuos. (Columnas empacadas).
estudiaron la adsorción sobre carbón activado por lote
Kim et al. (2010)
ma, pudieran obtener una absorción por
compara la capacidad de adsorción del carbón activado y
-lactama). Al igual que en los casos
iencia en la remoción, (95% para el carbón activado y el 88% de
analizaron la adsorción de los tres antibióticos tetraciclinas en
siendo un método eficaz para eliminar los
Adams et al.
s de los
, pero se
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2.4. Procesos de membrana
Los procesos de membrana se utilizan cada vez más como procesos de separación. Sin embargo,
esta tecnología no permite la eliminación o degradación del contaminante, sino sólo su
transferencia a una nueva fase (la membrana), donde está presente en una
concentrada.
2.4.1. Ósmosis inversa, nano y ultrafiltración
La ósmosis inversa constituye uno de los procesos de membrana
Radjenovic et al, 2008). Este método de difusión se aplica generalmente para elimina
moléculas grandes e iones de efluentes líquidos, aplicando presión a la solución en un lado de una
membrana semipermeable selectiva. Los contaminantes son retenidos en el lado presurizado de la
membrana y las pasadas de efluentes limpios para el otro
flujo contra el gradiente de concentración. Esta tecnología es eficaz para reducir los niveles altos
de sales disueltas, pero tiene limitaciones en la eliminación de compuestos orgánicos.
La separación con ósmosis inversa es en su mayoría gobernada por las propiedades de la
membrana utilizada en el proceso, lo cual dependerá de su naturaleza química y la estructura
física (porosidad, resistencia mecánica, etc.) Por lo tanto, estas membranas deben ser resistentes
al ataque químico y microbiano, mecánica y estructura estable durante períodos largos de
funcionamiento (Meyer et al., 2003)
Este tipo de proceso no requiere energía térmica, pero sólo una bomba accionada eléc
en la alimentación, estas son simples y tienen una alta eficiencia energética. Sin embargo, la
ósmosis inversa tiene desventajas.
Las membranas pueden ser fácilmente ensuciadas o dañadas y son susceptibles a ser atacado por
los agentes oxidantes. Como se mencionó anteriormente, los poros pequeños en las moléculas de
la membrana de bloques grandes, pero los productos químicos pequeños pueden pasar a través
de la membrana porosa. Por esta razón, los filtros de carbono se utilizan a menudo como un
técnica de en la ósmosis inversa
Además de eso la ósmosis inversa es un proceso lento cuando se compara con otras técnicas.
La ósmosis inversa, nanofiltración y ultrafiltración son procesos de membrana
Kosutic et al, 2007. Koyuncu et al, 2008. Radjenovic et al, 2008.)
cruzado, en los cuales el proceso se lleva a cabo en una capa de separación selectiva formada por
una membrana semipermeable orgánica. Membranas de nano y ultrafiltración
(Li et al, 2004. Kosutic et al, 2007;
lado. En la ósmosis inversa se produce el
. Así, se han elegido las membranas poliméricas.
(Binnie et al., 2002).
. Son de filtraciones de flujo
son usualmente
forma más
r las
tricamente
a
(Li et al, 2004.
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cargadas (grupos carboxílicos, grupos sulfónicos) y, como resultado, la repulsión de iones es el
factor principal en este proceso. La fuerza motriz del proceso de separación, como en la ósmosis
inversa, es la diferencia de presión entre la a
separación de la membrana (Ko ~ suti ~ C et al., 2007).
pequeñas moléculas. El tamaño de las moléculas retenidas representa la diferencia entre estos
dos procesos.
Existen diferentes estudios acerca de la ósmosis inversa, nano y ultrafiltración aplicada a la
eliminación de los antibióticos. En la mayoría de los estudios, el porcentaje de eliminación
obtenido para diferentes tipos de membranas fue superior al 90% para todas
antibióticos estudiados (Adams et al, 2002; Kosutic et al, 2007. Li et al, 2004; Radjenovic et al.,
2008). Koyuncu et al. (2008) obtuvo los valores más bajos para la eliminación de las tetraciclinas
(50-80%) y sulfamidas (11-20%).
Como en la adsorción, estas técnicas producen un nuevo residuo sólido (membrana), donde se
concentra el contaminante. Hasta ahora, estas técnicas se han usado frecuentemente en
combinación con otras metodologías. Ósmosis inversa, nano y ultrafiltración son procesos
sensibles a la temperatura (este parámetro afecta significativamente la presión de alimentación de
la bomba, el balance de flujo hidráulico entre las fases y la solubilidad de las sales disueltas en el
efluente), materiales orgánicos de
sales disueltas. La aparición de altos niveles de concentración
deterioro de la membrana o estructura
limentación y el lado de filtrado en la capa de
Estas técnicas son capaces de remover
origen natural en las matrices de agua y la concentración de
de estos compuestos pueden
ensuciamiento.
las clases de
las
causar
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2.4.2. El intercambio de iones
El intercambio iónico es un proceso en el cual los cationes o aniones en un medio líquido se
intercambian con cationes o aniones en un sorbente sólido. En este proceso, los cationes son
intercambiados con otros cationes, aniones con otros aniones y se mantiene una
electroneutralidad en ambas fases
clasificadas en los intercambiadores de aniones o cationes. El primero contiene grupos
positivamente cargados (-NH3+,
aniones, pero rechaza los cationes. Las membranas de intercambio catiónico contienen grupos
cargados negativamente (-SO3,
Dependiendo de su preparación, las membranas se pue
heterogéneas. Si los grupos cargados están unidos químicamente a la matriz de la membrana, la
membrana es homogénea. Por otro lado, si los grupos cargados se mezclan físicamente con la
matriz de la membrana, que son heterogéne
polímeros (resinas de estireno y acrílico)
mecánica y una gran permeselectividad
también se pueden preparar a partir de materiales inorgánicos tales como las zeolitas, bentonita o
fosfato. Sin embargo, estas membranas son demasiado caras, tienen malas propiedades
electroquímicas y con frecuencia tienen poros grandes
Los sistemas de intercambio iónico han sido utilizados para mejorar la calidad del agua. No
obstante, este tipo de técnica tiene desventajas tales como la necesidad de retrolavado y
regeneración. Otro problema es la aparición de incrustaciones, lo que consti
veces que una fijación irreversible de materiales orgánicos a la resina
ventaja es que el intercambio iónico es un proceso reversible, permitiendo el uso prolongado de la
resina adsorbente antes de la sustit
columnas semicontinuas en lugar de los sistemas por lotes. Como se mencionó anteriormente, los
sistemas de intercambio de iones tienen la desventaja de requerir la regeneración de la resina. Por
esta razón, los sistemas se diseñan generalmente con varias unidades en paralelo para asegurar un
flujo continuo, cuando una o más columnas requieren regeneración.
Los autores encontraron sólo dos ensayos que utilizan el intercambio iónico como un método de
eliminación de los antibióticos.
polimérica para eliminar trimetoprima, carbadox y sulfonamidas, concluyendo que este método
(Choi et al., 2007). Las membranas de intercambio pueden ser
-NRH2+, -NR2H+, -NR3+) fijado a la membrana y permite el paso de
- COO, -PO32) y permitir el paso de cationes, y rechazar aniones.
den clasificar en homogénea o
as (Xu, 2005). Las membranas más utilizadas son los
, ya que suelen tener tanto la estabilidad química y
(Dickert, 2007). Las membranas de intercambio iónico
(Xu, 2005;. Nagarale et al, 2006)
tuye la mayor parte de
(Üstün et al., 2007)
ución es necesario. En este proceso, se usan a menudo
Adams et al. (2002) estudiaron la aplicación de una resina
.
. Una
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era ineficaz. Por otro lado, Choi et al. (2007)
la eliminación de sulfonamidas y tetraciclinas. Se obtuvieron altos rendimientos de eliminación
(90% de sulfonamidas y> 80% para las tetraciclinas), pero algunas interferencias orgánicos fueron
detectadas.
En el contexto de la eliminación antibióticos, el intercambio de iones es una técnica raramente
utilizada. Además de intercambio iónico consiste en un proceso de transferencia de fases
(producción de un residuo nuevo), este método sólo es efectivo si los antibióticos poseen gru
ionizables en su estructura para ser retirados.
2.5. Procesos combinados
Teniendo en cuenta que los procesos de tratamiento deben ser aplicados industrialmente, es
necesario estudiar la integración de procesos para maximizar el rendimiento del tratami
lo tanto, se han desarrollado procesos combinados.
En algunos casos, los procesos de degradación o eliminación pueden/o deben ser aplicados solos.
Este es el caso de biodegradación porque la mayoría de los microorganismos son sensibles a los
contaminantes tóxicos. Así, AOPs se han aplicado como una etapa de pre
los contaminantes son oxidados a los subproductos que son fácilmente biodegradables y menos
tóxicos, evitando la muerte de los microorganismos que están presentes
posteriores biológicos (Tekin et al., 2006)
que se aplica en combinación con los filtros de carbono. El uso de adsorción como pre
tratamiento, con el tratamiento posterior por AOPs
Zhang et al. (2006) estudió la combinación de fenton con ósmosis inversa en la eliminación de la
amoxicilina. En primer lugar, los autores utilizan una extracción liquido
compuestos orgánicos con este paso se logró el 50% de eliminación de TOC). Después de eso, la
oxidación se realizó Fenton, la mejora de la degradación (remoción de COT del 38%). Por último,
los autores utilizaron un sistema de ósmosis inversa, para alcanzar el 11
una mejora en la biodegradabilidad de efluentes. El total de remoción de COT fue del 99%.
Polo et al. (2008) investigaron la aplicación simultánea de ozonización y adsorción en la
eliminación de los imidazoles. Con una simple
degradación y un 10-20% de mineralización y que también se decidió que los subproductos
estudió también el uso de otra resina polimérica para
-tratamiento, en el que
en los tratamientos
. La misma situación se produce con la ósmosis inversa,
también es frecuente (Klavarioti et al., 2009)
-liquido para eliminar varios
% de remoción de TOC y
ozonización los autores han alcanzado 90
pos
ento. Por
-
.
ánchez-
-100% de
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generados fueron altamente tóxicos. La presencia de carbón activado durante el proceso de
ozonización además de aumenta
subproductos y la eliminación de TOC en alrededor del 30%. Este proceso combinado permite el
tratamiento de las matrices de agua con un alto contenido de materia orgánica (aguas residuales
municipales), lo cual no sería posible si solo se aplica la ozonización.
Otker y Akmehmet Balcioglu (2005)
eliminación de enro-Floxacin (quinolonas). 80% del compuesto se adsorbe y la ozonización fue
capaz de degradar completamente enrofloxacina adsorbido en la zeolita. Augugliaro et al. (2005)
estudiaron la eliminación de Lincomicina (lincosamida) mediante fotocatálisis de semiconductores,
junto con la nanofiltración. Lincomicina se oxidó con éxito (10
permitió la separación de las partículas de fotocatalizador y los productos de degradación de
permeado.
Un estudio similar se realizó por
logró mediante la fotocatálisis, mientras que la filtración sólo separa las partículas de catalizador
desde el efluente tratado. Sirtori et al. (2009)
Fenton utilizando energía solar en combinación con el tratamiento biológico.
de eliminación de carbono orgánico disuelto fue del 95%, de los cuales un 33% para la energía
solar foto-Fenton y el 62% para el tratamiento biológico. La degradación total de los antibióticos
se logró, con el 90% de mineralización. L
permite aumentar la biodegradabilidad del efluente, permitiendo el uso posterior de tratamiento
biológico.
A pesar de que los métodos combinados son una práctica muy común, son uno de los procesos
más potentes para la eliminación de los antibióticos en el medio ambiente.
r la tasa de eliminación también reduce la toxicidad de los
también estudió la combinación de estas dos técnicas para la
0% de degradación) y la filtración
Molinari et al. (2006) con quinolonas. 66% de degradación se
estudió la degradación de las quinolonas con foto
La eficiencia global
a aplicación de foto-Fenton como un método preliminar
-
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3.1 Aminoglucósidos
Capítulo III Resumen de los procesos de eliminación/ degradación aplicados en el tratamiento de los antibióticos
A continuación se presenta un resumen de los procesos de elimin
cuenta: la concentración, el tipo de matriz, las condiciones de operación, el método analítico por el cual se determin
Este resumen permite conocer y comparar de una manera muy simple la efectividad del tratamiento utilizado.
Antibiótico Concentración
/ Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
1. Aminoglucósidos
Especinomicina 1mM
Agua
Destilada
Ozonización 0.06
ación/ degradación que se aplicaron en diferentes
ó
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
-0.10mM O3
pH=2-9
Absorbancia a
260nm
* 2 ª velocidades de reacción de orden mayor al
aumentar el pH.
*La degradación rápida alrededor de pH neutro.
* En 10 s, se alcanzó una degradación total.
tratamientos, tomando en
y el resultado de cada uno.
Referen
cias
Qiang
et al.
(2004)
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3.2 Antraciclinas
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
2. Antraciclinas
La epirubicina
17.9 mg/L
Agua Destilada
Oxidación
electroquímica
Dos electrodos de
Pt/Ir y NaCl como
electrolito
100 mA
corriente
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
de
HPLC-UV,
microbiológicas
ensayo con S.
Aureus,
citotoxicidad y
Ensayos
mutagénicos
La electrólisis principalmente degradó la epirubicina y
eliminó la citotoxicidad, mutagenicidad y la actividad
microbiológica después de 360 minutos.
Referen
cias
Hirose
et al.
(2005)
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3.3 β-Lactámicos
Antibiótico Concentraci
ón/ Matriz
Tratamient
o
Condiciones de
operación
3.β-Lactamicos  
Amoxicilina 5x10-4 M
Agua
desionizada
Ozonólisis 1.6x10-4 M O
pH= 2.5-7.2
Amoxicilina COD=80X103
mg/L
TOC=18.925
mg/L
Industria de
aguas
residuales
Combinació
n de
oxidación
Fenton con
ósmosis
inversa de
dos etapas
Fenton:
10 g/L H2O
0.74 g/L
Fe2+
Osmosis Inversa:
Célula con
membrana de
polyamida
Area=155 cm
Amoxicilina 42 mg/L
Con picos de
efluentes
STP
Photo-
Fenton
Luz negra a 365
nm
y radiación solar
1.0-2.0 mM H
0.20 mM
ferrioxalato
o Fe(NO3)3
pH=2.5
Amoxicilina 500 mg/L
COD=790
mg/L
simulación
de agua
residual
Photo-
Fenton
Luz UV (6W) a
365nm H2O
molar
orden= 10
pH= 2 - 4
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
3 TOC, HPLC-DAD -Removió el 90% después de 4 minutos y 18% de
mineralización después de 20 minutos.
-Bajo grado de mineralización, incluso para los tiempos de
tratamiento prolongados.
2
2
BOD5, COD, TOC -Después de la extracción líquido
diclorometano para eliminar los disolventes y otros
compuestos orgánicos, el TOC y la eficiencia de remoción
de DQO fueron de alrededor del 50%.
-La Oxidación Fenton mejora la degradación de
compuestos orgánicos antes de que el sistema de ósmosis
inversa de dos etapas (remoción de COT del 38%).
-Después de la ósmosis inversa de se logró la remoción
del 11% de COT y la biodegradabilidad se mejoró (COD:
DBO5 = 4:1).
Después del tratamiento combinado la eficiencia global
de eliminación de TOC fue de 99,7%
2O2
TOC, DOC, HPLC-
DAD
-La degradación de la amoxicilina no fue influenciada por
el tipo de irradiación o por la matriz. Su degradación se ha
mejorado en la presencia del ferrioxalato.
- El aumento de la concentración de H2O2
eficacia de la oxidación.
- Después de 10 minutos de la irradiación se logró una
degradación total.
2/Fe
2+
- 100
HPLC-DAD, COD,
BOD5, DO
-El máximo nivel de biodegradabilidad (> 0.40) se logró en
relación H2O2/COD molar, orden= 2, H2
molar=50 y pH= 3-3.5, después de 30-45 min de reacción.
Bajo estas condiciones, la degradación completa se logró
en 1 min (eliminación de TOC=71%).
- El estudio indicó que el método foto-Fenton se puede
utilizar como un tratamiento previo para la mejora de la
biodegradabilidad de la amoxicilina.
Referen
cias
Andreoz
zi
et al.
(2005)
-líquido con Zhang
et al.
(2006)
ha mejorado la
Trovó
et al.
(2008)
O2/Fe
2+ relación
Elmolla
and
Chaudh
uri
2009)
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Amoxicilina 300 mg/L
Destilado de
agua
residual
Absorción
en carbon
activado y
bentonita.
pH = 2 - 7
0.1 - 3.5 g de
adsorbente
T= 30 °C
Amoxicilina 1-100 mg/L
Agua
destilada
Fotocatálisi
s con un
semiconduc
tor
pH= 3 - 9 LP UV a
365 nm e
irradiación solar
0.1 - 0.7 g/L T
dotado con C y Fe
Amoxicilina
Ampicilina
20 mg/L
Agua
Destilada
Remosión
usando
hierro
metalico
Fe° (hierro
metálico)
0.5 - 2g/L hierro
Amoxicilina
Ampicilina
Cloxacilina
104 mg/L
105 mg/L
103 mg/L
Agua
Destilada
Fenton pH=2 - 4
H2O2/COD molar
Orden= 1.0
H2O2/Fe
2+ molar
Orden= 2 -
Amoxicilina
Ampicilina
Cloxacilina
104 mg/L
105 mg/L
103 mg/L
Agua
Destilada
Photo-
Fenton
pH=2-4
H2O2/COD molar
ratio=1.0-2.5
H2O2/Fe
2+ molar
ratio=10-150
Luz UV (6 W)
a 365 nm
UV a 230nm -La solución de amoxicilina en agua destilada se utiliza
para modelar el proceso de adsorción.
modelos de Langmuir y Freundlich y ajustar los datos.
cinética se ajusto mediante el modelo de pseudo
orden. - En las matrices de aguas residuale
de carbón activado (95%) y bentonita (88%) tienen una
alta eficiencia de remoción.
iO2
COD -La degradación de la Amoxicilina bajo la radiación solar
avanzó aproximadamente 3 veces más rápido que bajo la
luz ultravioleta artificial. - La degradación fotocatalítica
máxima se logró en un pH neutro con 37% de C
LC-MS -Los estudios cinéticos demostraron que este proceso
sigue después del primer orden de descomposición. La
eliminación de los antibióticos se atribuyó a la ruptura del
anillo β-lactano, la adsorción se da sobre los productos
de corrosión de hierro y co-precipitación con productos
de corrosión de hierro. Se consiguió la eliminación total
después de 3 horas de contacto con
subproductos determinado por LC
- 2.5
150
HPLC-DAD, COD,
BOD5, TOC, DOC
En óptimas condiciones (H2O2/Fe
2+ relación molar=10, el
pH=3) se logró una degradación completa de los
antibióticos en 2 min.
- La biodegradabilidad ha mejorado desde 0 hasta 0.37 en
10 min y la DQO y COD la degradación eran el 81.4% y el
54.3%, respectivamente en 60 min.
- El proceso Fenton fue eficaz en el tratamiento de
soluciones que contienen estos antibióticos.
HPLC-DAD, COD,
BOD5, TOC, DO
En las condiciones óptimas (H2O2/COD=1.5, H
relación molar=20, el pH=3) se consigue que ella
degradación completa de
los antibióticos sea en 2 min.
- La biodegradabilidad ha mejorado 0 a 0,4 la DQO y COD
la degradación fue del 80.8 y 58,4%, respectivamente en
50 min.
- Tanto los
- La
-segundo
s reales, tanto
Putra
et al.
(2009)
Klauson
et al.
(2010)
Fe°. – Por
-MS.
Ghauch
et al.
(2009)
Elmolla
and
Chaudh
uri
(2009)
2O2/Fe
2+ la Elmolla
and
Chaudh
uri
(2009)
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Amoxicilina
Ampicilina
Cloxacilina
104 mg/L
105 mg/L
103 mg/L
Agua
Destilada
Fotocatálisi
s con un
Semiconduc
tor.
Luz UV (6 W) a
365 nm 0.2
g/L ZnO
pH=5-11
Amoxicilina
Ampicilina
Cloxacilina
104 mg/L
105 mg/L
103 mg/L
Agua
Destilada
semiconduc
tor
fotocatálisis
Luz UV (6 W) a
365 nm 0.5
g/L TiO2
50-300 mg/L H
pH= 3-11
Amoxicilina
Penicilina
Cefadroxil
1.60 mg/L
1.89 mg/L
25 mg/L
Agua
Destilada
La cloración ClO2/orden molar
del
antibiótico=.25
2.00
Ampicilina 20 mg/L
Agua
Destilada
Fenton
Photo-
Fenton
pH=2.3-5.7 230
570µM H2O
87 µM Fe2+
Luz UV (20 W) a
365nm
- La mineralización de materia orgánica de carbono
producido.
-2.0
HPLC-DAD, COD,
BOD5, TOC, DO
* Las condiciones óptimas para la degradación completa
de antibióticos fueron de 0,5 g / L ZnO, tiempo
irradiación 180 minutos y el pH=11.
- Bajo estas condiciones, se obtuvo la degradación
completa la DQO y Eliminación del COD fueron de 23,9 y
el 9,7%, respectivamente.
-2.0
2O2
HPLC-DAD, COD,
BOD5, TOC, DO
No hay degradación significativa producida por 300 min
de irradiación UV.
Con un pH = 5 y 1.0 g /L TiO2, se logró la degradación del
50% para todos compuestos (81% Eliminación del COD).
- La adición de 100 mg /L H2O2 a pH=5 y1,0 g / L de TiO
resultó en
degradación completa después de 30 min y 40%
mineralización de las 24 h.
-
HPLC-MS ClO2 reacciona con penicilina, amoxicilina y cefadroxilo.
- Es posible lograr la total la degradación de la penicilina
después de 2 h de reacción (ClO2/penicilina> 1,00) y la
amoxicilina y cefadroxilo después de 1 minuto de reacción
(ClO2/antibióticos > 1,50).
- Se ha detectado la degradación de los metabolitos
-
2 53-
HPLC-UV, TOC,
COD
Dentro de condiciones óptimas (pH= 3.7, 87 µM Fe
µM de H2O2 para Fenton y pH= 3.5, 87 µM Fe
de H2O2 foto-Fenton) Se logró la degradación c
- Se consigue una mayor la mineralización (50% remoción
de TOC), con foto-Fenton (20% TOC la eliminación).
- Los productos de degradación no presentan actividad
bacteriana.
de
Elmolla
and
Chaudh
uri
(2010)
2
Elmolla
and
Chaudh
uri
(2010)
Navalon
et al.
(2008)
2+, 373
2+, 454 µM
ompleta.
Rozas
et al.
(2010)
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Cefriaxone COD= 250 -
1400 mg/L
formulación
de aguas
residuales
El proceso
de
ozonización
3 g/(h L) O
pH= 3-11
0-100 µM H
Penicilina COD=830
mg/L
formulación
efluente
El proceso
de
ozonización
El proceso de
ozonización:
2500 mg / (L h) O
pH = 2.5-12.0
Perozonation:
2500 mg / (L h) O
pH= 10,5
2-40 mM H
Penicilina COD = 1555
mg/L
formulación
efluente
El proceso
de
ozonización
Directa e
indirecta
fotólisis
Fenton y
Fenton-
como
Foto-
Fenton y
foto-Fenton
Ozonización:
2760 mg/(L h
pH=3-11.5
Fotólisis:
LP UV a 254 nm
pH=7
0-40 mM H
Photo- y Fenton:
LP UV a 254 nm
pH=320 mM H
1 mM Fe2+
3
2O2
BOD5, COD, TOC,
Absorbancia de
254nm
La remoción de DQO se incrementó al aumentar el pH de
3 a 7. La adición de H2O2 no tenía ninguna ventaja para la
DQO cinética de eliminación durante la ozonización
directa.
- Biodegradabilidad representado en términos de
DBO5/DQO se incrementó.
- Después de 60 minutos, se logró la degradación del 95%
(45% Remoción de COT).
3
3
2O2
BOD5, COD,
Absorbancia de
344 y 274 nm
La degradación aumentó con el aumento del pH y en la
presencia de H2O2 hasta 20 mm.
- Las eficiencias de remoción varían entre 10 y 56% para
ozonización y 30 y 83% para perozonización.
- Ambos procesos seguidos con una cinética de orden 1°
respecto de la DQO en las tasas de extracción.
- Biodegradabilidad en la relación, DBO5
en un factor de 6 y 23 para ozonización y perozonización,
respectivamente durante 20 min.
- El efluente tratado fue sometido a un tratamiento
biológico de lodos activados. De remoción de DQO
Biológica y las eficiencias terminales se mejoraron
sensiblemente, en particular con perozonización.
) O3
2O2
2O2
o Fe3+
BOD5, COD, TOC,
HPLC-DAD
Ozonización era dependiente del pH y la más alta DQO y
Remoción del COT se produjo en condiciones alcalinas
(después de 60 minutos de tratamiento, la DQO máxima
extraída fue de 49%).
- La Fotólisis ha demostrado ser un método menos eficaz.
- COD relativamente mayor y las tasas de eliminación de
TOC se obtuvieron con Fe2+ / H2O2 cuando se compara con
Fe3+ / H2O2 (61% y el 46% de remoción de DQO,
respectivamente).
- La presencia de luz UV sólo ha mejorado ligeramente el
rendimiento del tratamiento.
- Mejora de la biodegradabilidad.
Balcio
glu
and
Ötker
(2003)
/DQO, aumentó
Arslan-
Alaton
et al.
(2004)
Arslan-
Alaton
and
Dogruel
(2004)
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Penicilina COD= 710
mg/L
formulación
efluente
Ozonización 2760 mg/(L h) O
pH= 3-11
Penicilina COD=
49,913
mg/L
Aguas
residuales
farmacéutic
as
microonda
mejorado
Fenton-like
Poder de
Microondas=
100-500 W
pH= 1-11
Tiempo de
radiación= 2
min
3200-19,000
mg/L H2O2
2000-8000
mg/L Fe2(SO
Penicilina G COD= 600
mg/L
Formula de
efluente
Photo-
Fenton-like
Fenton-like
Luz Negra (125
W)
5-40 mM H
0.1-5 mM Fe
pH=3
Penicilina G COD= 200-
600
mg/L
Formula de
efluente
Ozonólisis 600-2600
mg/L O3
pH= 3-12
3 BOD5, COD, TOC, La degradación aumenta con la el incremento de pH (6%
en pH=3 a 34% a pH=11).
- Biodegradabilidad relación, DBO5/DQO, el aumento en
ozonización durante 40 min. La reducción de TOC se
mantuvo baja.
-Los estudios de la tratabilidad biológica muestran la
pobre biodegradabilidad de este efluente.
-10
4)3
BOD5, COD, TOC,
HPLC-UV,
Absorbancia a
254 nm
Los parámetros de funcionamiento fueron investigados y
las condiciones óptimas fueron: potencia de microondas
de 300 W, tiempo de radiación de 6 minutos, el pH inicial
de 4,42,
H2O2 dosis de 1300 mg / L y Fe2(SO4)3 4900 mg / L.
- Dentro de las condiciones actuales, la remoción de DQO
es 57,53%, y la eliminación de TOC> 40%, 55.06% de
degradación.
-Las Microondas mejoran la reacción Fenton, y a
tener una mejor eficiencia.
2O2
3+
BOD5, COD, TOC En condiciones óptimas (1,5 mM Fe3+, 25 mM de H
que era COD obtuvo 56% y 42% Remoción de COT
después de 30 minutos para la foto-Fenton
44% y 35% de TOC la eliminación de Fenton
- Ambos procesos seguidos por una cinética de 1 orden
respecto a las tasas de remoción de DQO.
- Foto-Fenton like es más efectiva que la oscura en
términos de efectos de biodegrabilidad mejorada.
COD, TOC La ozonización seguida de una cinética de primer orden.
- La Eliminación de la DQO se incrementó al aumentar el
pH y la dosis de ozono y con la disminución de valor de la
DQO inicial.
- A pH = 7, 1800 mg / L de O3 y después de 1 h, se obtuvo
una remoción de COT de 36% y una remoción de DQO d
37%.
Cokgor
et al.
(2004)
yudan a
Yang
et al.
(2009)
2O2),
-como y DQO
-like.
Arslan-
Alaton
and
Gurses
(2004)
el
Arslan-
Alaton
and
Coglaya
n
(2005)
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Penicilina G COD=600
mg/L
Formula de
efluente
Ozonólisis Ozonolisis:
1800 mg/(h L) O
pH=7-12
Perozonolisis:
1800 mg/(h L) O
pH=7-12
10 mM H2O
Penicilina V COD= 250-
1400 mg/L
formulación
de aguas
residuales
Ozonólisis Ozonolisis: 3 g/(h
L) O3
pH=3-11
Perozonización:
3 g/(h L) O
pH=70-100 mM
H2O2
3
3
2
DBO5, DQO,
la prueba de la
inhibición de
lodos activados.
La remoción de DQO se incrementó al aumentar el pH y
en la presencia de H2O2.
-La Biodegradabilidad era mejorada por la perozonización
a pH=7, pero este pre-tratamiento no elimino por
completo la ecotoxicidad, lo que da la inhibición de la
gravedad del tratamiento de lodos activados.
- La eficiencia de remoción de DQO aumentó de 37%
después de 1 hora a pH=7 para ozonización al 76% con
perozonización.
3
BOD5, COD, TOC,
Absorbance at
254 nm
De remoción de DQO se incrementó al aumentar el pH de
3 a 7. La adición de H2O2 no tenía ninguna ventaja para la
DQO cinética de eliminación durante el ozonización
directa.
- La Biodegradabilidad representado en términos de
DBO5/DQO aumentó.
- Después de 60 minutos, la degradación del 40% Se logró
(40% Remoción de COT).
Arslan-
Alaton
and
Coglaya
n
(2006)
Balcio
glu
and
Ötker
(2003)
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3.4 Glicopéptidos
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
4. Glicopéptidos
Bleomicina 44.6 mg/L
Agua Destilada
Oxidación
electroquímica
Dos de Pt / Ir
electrodos
NaCl como
electrolito
100 mA de
corriente
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
HPLC-UV,
microbiológico
ensayo con S.
Aureus,
citotoxicidad y la
ensayos
mutagénicos
La electrólisis se ha degradado ligeramente y se elimina
la citotoxicidad, mutagenicidad y la actividad
microbiológica de este antibiótico.
Referen
cias
Hirose
et al.
(2005)
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3.5 Imidazoles
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
5. Imidazoles
Metronidaz
oe
dimetridazol
ronidazol
Tinidazol
10-30 mg/L
El agua
destilada,
aguas naturales
y aguas
residuales
Aplicación
simultánea de
la ozonización y
la
adsorción
pH= 2-9
0.25-0.50 g/L
de carbón
activado
Metronidaz
ole
dimetridazol
e
ronidazole
Tinidazole
100-600 mg/L
El agua
destilada,
natural
las aguas y
de aguas
residuales
Adsorción/
Bioadsorción en
carbón activado
T= 25 °C
pH=2-11
0-0.1 M NaCl
1 g/L Carbón
activado
Metronidaz
ol
dimetridazol
ronidazol
Tinidazol
150mg/L
Agua Destilada
Adsorción en
carbón activado
T= 25 °C
0.2-1 g/L Carbón
activado
pH=7
Levamisol 10 mg/L
Aguas
residuales
farmacéuticas
Nanofiltración
mediante
ósmosis inversa
Ósmosis inversa:
membranas
XLE y HR95PP
nanofiltración:
NF90 y HL
membranas
DESAL
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
HPLC-DAD, TOC,
Pruebas de
toxicidad con
Fischeri
Las degradaciones de ozonización fueron superiores a
90% y 10-20% de remoción de COT.
La ozonización genera gran oxidación de los subproduct
tóxicos. La presencia de carbón activado durante la
ozonización produce un aumento en la tasa de
eliminación, una reducción en la toxicidad de oxidación
de subproductos es de alrededor del 30% en el TOC.
Absorbancia de
320 nm
El pH del medio y la concentración
influyen en la remoción por adsorción. Los antibióticos no
fueron degradados por el microorganismo utilizado en el
tratamiento biológico. La presencia de estos
microorganismos durante la adsorción aumentó la
adsorción/ bioadsorcón en el de carbón activado.
Absorbancia de
320, 308 y 317
nm
El 90% de eliminación se logró con 1 g / L de carbón
activado.
- Cinética de 2 º orden se ajusta adecuadamente a los
datos experimentales.
HPLC-DAD La eliminación del antibiótico por ósmosis inversa y la
membrana de nanofiltración es aceptablemente alta (los
factores de rechazo> 0,9).
Referen
cias
os
Sánches
-Polo
et al.
(2008)
del electrolito no Rivera-
Utrilla
et al.
(2009)
Méndez
-Díaz
et al.
(2010)
Ko suti
c
et al.
(2007)
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Metronidaz
ol
1mg/L
Agua
deionizada
Directa e
indirecta
fotólisis
Fenton
Photo-Fenton
Fotocatálisis: LP
UV a 254 nm MP
UV a
200-400 nm
pH=6
0-50 mg/L H
Photo- y Fenton:
LP UV at 254 nm
pH= 3.5
29.4 mM H
2.94-11.76
mM Fe2+
2O2
2O2
HPLC-PDAD,
Absorbancia de
220 a 230 nm
Fotodegradación exhibiendo pseudo-cinética de orden 1.
La irradiación Mp es más eficaz que LP. La Fotólisis directa
(6-12% de remoción) fue menos eficaz que la oxidación
con UV/H2O2 (58-67% de remoción). La oxidación Fenton
seguido de una Cinética de 2 º orden y la ta
incrementó con altas concentraciones de Fe
Un aumento en la eficiencia de extracción y en la tasa de
reacción se produjo cuando el proceso de foto
(74-94% de remoción) se compara con la oxidación
Fenton (53-76% la eliminación).
sa se
2+.
-Fenton
Shemer
et al.
(2006)
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3.6 Lincosamidas
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
6. Lincosamidas
Lincomicina 1 mM
Agua Destilada
Ozonólisis 0.06-0.10 mM O
pH=2-9
Lincomicina 10-75 mM
Agua Destilada
Fotocatálisis con
un
semiconductor
junto con la
nanofiltración
Catalizador de
TiO2
0.2 g/L
Membrana
DL2540C y
DK2540C
Lincomicina 10-50 mg/L
Agua Destilada
semiconductor
fotocatálisis
MP UV (125 W)
pH=6.0
TiO2 (100%
anatasa /
rutilo=4/1)
1 y 0.4 g/L de
catalizador
respectivamente
Lincomicina 25-50 mg/L
Agua Destilada
Oxidación
electroquímica
Cátodo de acero
inoxidable
Ti / Pt, grafito,
Ti/IrO2/Ta
o 3D GAC como
ánodo
Na2SO4 o NaCl
como electrolito
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
3 Absorbancia a
260 nm
Las tasas de reacción de 2 º orden aumentaron con el
aumento del pH. Se logró la degradación total después de
1 s. Una rápida degradación en torno a un pH neutro.
TOC, HPLC-UV La foto-oxidación seguida de una cinética de orden 1 ª. La
Lincomicina fue oxidada con éxito por la fotocatálisis. La
filtración permitió que la separación del
fotocatalizador y de lincomicina y sus productos de
degradación fueran permeadas.
HPLC-UV, TOC,
Abosrbancia de
200-500 nm
Degradación seguida de una cinetica de seudo primer
orden. Después de 5 h, 20% de lincomicina está
degradada por la fotólisis. En la presencia de TiO
98% del fármaco fue oxidado dentro de
aproximadamente 2 h.
Usando TiO2 (anatasa / rutilo) como catalizador, se logró
la eliminación del 60% de TOC, pero menos un
mineralización significativa se observó utilizando 100%
anatasa.
2O5
Absorbancia a
200-400 nm,
COD, iodométrica
titulación,
voltamétrica
análisis
La Lincomicina fue apenas oxidada (COD eliminación=
30%) con una cinética global lenta, debido a la difícil
desprotonación, un requisito previo para el siguiente
paso, la transferencia de electrones.
La electro-oxidación se encontró que produce una
cinética de primer orden. Se han prob
ánodos.
Referen
cias
Qiang
et al.
(2004)
las partículas de
Augugli
aro
et al.
(2005)
2 más del
Addam
o
et al.
(2005)
ado diferentes
Jara et
al.
(2007)
Métodos de remoción y degradación de antibióticos en medio acuoso
51
Lincomicina 25 mg/L
agua destilada
y aguas
residuales
Photo-Fenton Luz Negra (lmax=
365 nm) y
radiación solar
pH=2.5
0.20 mM
ferrioxalato,
FeSO4, Fe(NO
1.0-10 mM H
3)3
2O2
TOC, DOC,
HPLC-DAD
La degradación se mejora cuando fue empleado el
ferrioxalato, en comparación con Fe (NO
Después de 8 minutos de irradiación el antibiótico se
eliminó totalmente en la presencia del ferrioxalato,
mientras que cuando se utiliza Fe (NO
20 minutos para lograr la misma degradación.
Se observó una remoción del 94% de COT después de 60
minutos de irradiación cuando se utiliza ferrioxalato,
mientras que utilizando el Fe(NO3) 3 se logró solo el 21%
de remoción de COT.
3)3 y FeSO4.
3)3, se necesitaron
Bautitz
and
Nogueir
a
(2010)
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3.7 Macrólidos
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
7. Los
macrólidos
Avilamicina
Tilosina
COD= 7000
mg/L
Agua residual
Farmacéutica.
Proceso
anaeróbico
Reactor de flujo
anaerób
V=11 L dividida
en cuatro etapas de
2.75 L
Tiempo de retención=2
4 dias
azitromicina
La
claritromicina
eritromicina
Roxitromicina
COD=
360 or
590 mg/L
Dos diferentes
efluentes EDAR
El tratamiento
primario:
proyección
Desarenador
aireado
Clarificador
El tratamiento
secundario:
de lodos
activados
membrana del
reactor
(1) o en lecho
fijo-
reactor (2)
Clarificador
La arena de
filtración
de lodos activados
tratami
V= 5600 m
t=15 h
membrana del reactor
con V=16 m
t=13 h
El filtro de arena con
V=288 m
t=25 min
de lodos activados
tratamiento con
V=9100 m
t=31 h
Reactor de lecho fijo
con V=1500
t=1 h
El filtro de arena con
V=360 m
t=6-8 h
azitromicina
La
claritromicina
Roxitromicina
2 mg/L
Picos de
efluentes de la
EDAR
Ozonólisis 2 columnas operando
en serie 0.5
pH=7
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
ico pH =6.5-7.8
-
HPLC-UV, COD El diseño por etapas ha facilitado la eficiencia en el
tratamiento de estas aguas residuales con una reducción
del 70-75% de DQO.
Fue alcanzado un promedio de 95% de reducción de la
tilosina, lo que indica que este antibiótico podría ser
degradado fácilmente en un reactor con sistema
anaeróbico.
ento con
3,
3
3,
3,
3,
LC-MS Se ha estudiado un tratamiento previo al de los lodos
activados en una planta de tratamiento.
El biorreactor consistió en un compartimiento con
agitación anaeróbica y una cascada de desnitrificación y
nitrificación.
Se observaron eliminaciones similares en el
secundario de los dos sistemas convencionales de lodos
activados y un reactor de lecho fijo.
Se obtuvieron diversos resultados para los macrólidos
investigados.
-5mg/L O3
LC-MS La degradación siguió una cinética de 2 º orden.
90-99% de degradación de la dosis de O
Los sólidos en suspensión han revelado un efecto menor
sobre la eficiencia de remoción.
Referen
cias
Chelliap
an
et al.
(2006)
tratamiento
Göbel
et al.
(2007)
3> 2 mg / L.
Huber
et al.
(2005)
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La
claritromicina
1x10-4 M
Agua destilada
Ozonólisis 1x10
pH=3.2
Eritromiscina 10 ng/L
Efluente ETAP
Aclaración,
La cloración y
filtración con
CAG
Aclaración:
2 tanques de
clarificación
operando en paralelo
FeCl3
pH=4.5
Microarena de
inyección
El tiempo de contacto=
15-20 min
cloración:
La adición de NaClO
tiempo 200
Filtració
8 bancos de filtros que
operan
simultáneamente
El tiempo de
contacto=1.5
eritromicina
tilosina
40 mg/L
Picos de agua
destilada
Aguas
farmacéuticas
residuales
Ozonólisis pH= 3
H2O2
proporción 0.5
Roxitromicina 0.5mM
Puntas de agua
de rio y agua de
pozo
Ozonólisis 0.1-2 mg/L O
pH=8
- 5 M O3
-4.4
LC-MS,
absorbancia
en la inhibición
de 260 nm en
la P. putida
La ozonización ha seguido una tasa de reacción de orden
2 y la tasa se incrementó al aumentar el pH. Los
subproductos de reacción se determinaron y eran menos
inhibidores que el fármaco original.
como coagulante
-5.5
-300 min
n con CAG:
-3 min
LC-MS La clarificación disminuyó la concentración de este
antibiótico con una extracción del 47%. La eliminación
moderada de este compuesto hidrófilo de la fase acuo
durante aclaración puede explicarse por la coagulación
de cloruro férrico, lo que resulta en la base o hidrólisis
ácida. Después de la aclaración, las muestras de agua
fueron sometidas a un proceso de desinfección. En este
proceso se logró la eliminación del 92%. Finalmente, el
agua clorada del proceso de desinfección se hizo pasar
por filtros de GAC. Y finalmente se obtuvo una
eliminación total.
-11
/O3 molar
-18
LC-MS La adición de H2O2 ha acelerado la degradación (relación
molar óptima
H2O2/O3 de 5).
La ozonación de aguas residuales resultó en 97% de
eliminación después de 10 min y una completa
degradación en 20 para todos los compuestos.
3 HPLC-UV La oxidación seguida de una cinética de 2 º orden.
La matriz de agua afecta a la estabilidad del ozono,
formación de radicales y la compactación da una
eficiencia de remoción > 90%.
Lange
et al.
(2006)
sa
Stackel
berg
et al.
(2007)
Lin et
al.
(2009)
la
Huber
et al.
(2003)
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3.8 Quinolonas
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
8. Las quinolonas
Ciprofloxacino 0.15mM
Agua Ultrapura
Foto-Fenton
utilizando
un grupo
heterogéneo
catalizador
HP UV a 280
y 260 nm
pH= 3
0-60 mM H
Fe-Lap
catalizador
0-1.5 g/L
catalizador
Ciprofloxacino 23-136 µM
Agua
deionizada
Ozonólisis Condiciones de la
ozonización
condiciones:
660-
de O
pH = 3
T = 6.0
Perozonización:
2500 mg / L de O
pH = 3
T = 27.5°C
2-990 µM H
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
-10
2O2
-RD
TOC, COD, HPLC-
DAD
La degradación fue mejorando con el aumento de la
concentración de H2O2 y el catalizador de carga. Un pH
óptimo era de 3. En óptimas condiciones se logró una
conversión completa y se alcanzó el 57% de
mineralización en 30 minutos. El método foto
seguido por una cinética de primer orden.
3680 mg / L
3
-10
-62.0° C
3
-10
2O2
HPLC-UV La ozonización y perozonización de la ciprofloxacina se
puede describir bien por una cinética de primer órden.
La más alta tasa de degradación se obtuvo a la más alta
concentración de ozono y menos concentración del
fármaco (Se alcanzó el 95% de degradación entre 60 y 75
min). No se encontró efecto en la temperatura.
En la perozonización, la adición de pequeñas cantidades
de H2O2 (2-50 µM) aumentó la degradación de la
ciprofloxacina.
Referen
cias
-Fenton fue
Bobu
et al.
(2008)
De
Witte
et al.
(2009)
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Ciproﬂoxacin a 
Norﬂoxacina 
Oﬂoxacina 
30 ng/L
Agua de la
superficie del
rio
Coagulación /
floculación /
sedimentación
La arena de
filtración
Ozonización
Filtración con
carbón activado,
fotólisis directa.
coagulación:
Fe2 (SO
94-200 g/m
coagulante
pH=
La arena de
filtración:
superficie cargar
=12 m/h pH =
7.3
El proceso de
ozonización:
3 columnas
en serie
1 mg / L de O
El tiempo de
contacto= 30 min
pH= 7.3
Filtración con
CAG:
2 etapa del
proceso
Chemviron
Filtrasorb de
carbono
El tiempo de
conta
= 36 min
Fotólisis directa:
Dosis UV de 250
J/m2
4)3
3
5.0
3
cto
LC-MS En la coagulación no se encontraron efectos en la
remoción de norfloxacino y ofloxacino.
Solo el 30% de ciprofloxacina fue eliminado del efluente.
La filtración rápida en arena y carbón activado
no logró quitar significativamente estos productos
farmacéutidos solo alrededor del 10%.
La concentración de las drogas no se ve afectada por una
fotólisis directa.
Ozonización era una técnica eficiente para la eliminación
de la mayor parte de los compuestos estudiados.
La ciprofloxacina fue reducida sólo en un promedio de
16%.
granular
Vieno
et al.
(2007)
Métodos de remoción y degradación de antibióticos en medio acuoso
56
Enroﬂoxacina  COD= 250-1400
mg/L
formulación
de aguas
residuales
Ozonólisis El proceso de
ozonización:
3 g / h L) O
pH=3
11Perozonización
:
pH= 7
0-100 mM H
Enroﬂoxacina  50-200 mg/L
Agua destilada
y desionizada
adsorción
junto con
ozonización
pH= 5
T= 28
Zeolita como
adsorbente 0,75 g
de adsorbente El
tiempo de
contacto = 24 h
1430 mg / h O
El tiempo de
contacto= 10.30
min
Enroﬂoxacin  10 mg/L
Formulación
de aguas
residuales
Nanofiltración
mediante
ósmosis inversa
Ósmosis inversa:
XLE y HR95PP
membranas
nanofiltración:
NF90 y Desal HL
membranas
3
-
2O2
BOD5, COD, TOC,
Absorbancia de
254 nm
La remoción de la DQO aumento con el aumento del pH
de 3 a 7. La adición de H2O2 no aventaja la cinética de
remoción de la DQO en la ozonización directa.
La biodegradabilidad aumento representada en términos
de DBO
Se logró la eliminación del 95% de (45% TOC) después de
60 minutos.
-10
-50° C
3
Absorbancia a
271,
272 y 275 nm
Eliminación de enrofloxacina fue aumentado por la
disminución del pH y el aumento de la temperatura.
Los datos de equilibrio de absorción fueron ajustados con
el modelo de la isoterma de Langmuir. Fue absorbido el
80% de enrofloxacina en la zeolita
En la suficiente concentración el ozono fue capaz de
descomponer por completo la enrofloxiacina absorbida
en la zeolita.
HPLC-DAD La eliminación del antibiótico mediante la ósimosis
inversa utilizando una membrana de nanofiltración es
aceptable por tener factores de rechazo > 0,972.
5/DQO.
Balcio
glu
and
Ötker
(2003)
.
Ötker
and
Akmeh
met-
Balcio
glu
(2005)
Vieno
et al.
(2007)
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Enroﬂoxacin  1580 mg/L
Agua residual
sintética
Diamantes
conductivos,
oxidación
electroquímica
ozonización y
oxidación
Fenton.
Oxidación
electroquí
mediante un
diamante
conductor:
Diamante como
anodo y acero
inoxidable como
cátodo
T=35 °C
Ozonización:
0.5 L/min O
de flujo
T= 25 C
Oxidación
Fenton:
pH= 3
FeSO
como catalizador
Enroﬂoxacin  158-790 mg/L
Agua Ultrapura
La oxidación
anódica con
electrogenerami
ento de H2O2
Electro-Fenton
Fotoelectrones-
Fenton
mediante
radiación
solar.
Pt o boro
dopado
Diamante (BDD)
como ánodo
El carbono
con cátodo de 12
mL /min O
UVA c
360 nm
0,05 M Na
0.1-0.5 mM Fe
pH=3.0
T= de 35 °C
mica
3 Ley
4.7H2O
COD, TOC En los tres procesos se puede reducir el conteni
orgánico del agua residual sintética contaminada con
enrofloxacina.
La oxidación electroquímica mediante el conductor de
diamante es el más eficiente en términos de tecnología
de mineralización, pero no sobre la remoción de DQO,
que es más eficientement
ozonización.
La alta eficiencia en términos de uso de oxidante se
obtiene a través de la oxidación Fenton durante el
período inicial indica que este
proceso es muy eficiente en la eliminación del antibiótico,
pero rápidamente conduce a la formación
refractarios.
-
-PTFE
2 luz
on λmax= 
2SO4
2+
TOC, HPLC-DAD Todos los procedimientos son menos potentes utilizando
Pt como ánodo.
- En el reactor de tanque agitado utiliza BDD como ánodo,
y se logró:
(i) la eliminación del 67% en el TOC
electrogenerado de H2O2
(ii) la eliminación del 78% en el TOC Electro
(iii) la eliminación del 96% en el TOC fotoelectrones
Fenton
(iv) la eliminación del 97% de TOC en energía solar
fotoelectrones-Fenton
- En el flujo de recirculación del lote del reactor usando
BDD como ánodo, se logro:
(i) la eliminación del 28% de TOC en oxidación anódica
con electrogenerado de H2O2
(ii) la eliminación del 45% en el TOC Electro
(iii) 86% fotoelectrones-Fenton
do
e por
de compuestos
Guinea
et al.
(2009)
oxidación anódica con
-Fenton
-
-Fenton
Guinea
et al.
(2010)
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Flumequina 19.1-95.7 mM
Agua destilada
Fotocatálisis con
un
semiconductor
Lampara UV (20
W)
pH=3
0.5-1.5 g/L TiO
0.17-
H2O2
El ácido
nalidíxico
45 mg/L
Agua destilada
Solar foto-
Fenton
combinado con
tratamiento
biológico
Solar photo
Fenton:
- pH 2.6
- 20 mg/L Fe
- 200
H2O2
- energía solar UV
Tratamiento
biológico:
- Lodo activado
-Flujo de
Operación 500 L
/ h
ofloxacina 5-10 mg/L
Agua Ultrapura
Fotocatálisis con
un
semiconductor
junto con la
nanofiltración.
LP UV (125 W)
TiO2
catalizador
1 g/L como
catalizador
Membrana
NTR7410,
PAN GKSS HV3IT,
N30F
-10
2
0.83 mM
Absorbancia a
331 nm, HPLC,
TOC, GCEMS,
antibacteriano
prueba con E. coli
El tiempo necesario para eliminar completame
flumequina bajo condiciones optimizadas (pH = 6, la
ausencia de H2O2 y baja carga de óxido de titanio), fue de
30 min.
La mineralización después de la irradiación de 60 minutos
fue de alrededor de 80%.
Los productos de oxidación no son biológicament
activos.
El método tiene la ventaja que después de un corto
periodo de tratamiento, los subproductos pueden ser
tratados por los sistemas biológicos convencionales.
-
-2.8
2+
-400 mg/L
HPLC-UV, TOC,
DOC, Prueba
toxicological con
V. ﬁscheri 
Después de 200 minutos, se logró la degradación total del
antibiótico
Después de 400 minutos se logró el 90% de
mineralización.
El tratamiento Foto-Fenton ha mejorado con éxito la
biodegradabilidad.
La eficiencia global en la combinación de energía solar
foto-Fenton y la biomasa inmovilizada en el reactor con
sistema funcionando en modo batch eliminó el 95% de
DOC, de los cuales 33% se realizó por el tratamiento con
energía solar foto-Fenton y 62% por
biológico.
como
y NF PES 10
Absorbancia a
230-280 nm
La degradación siguió una cinética de primer órden.
Con un pH = 6, se absorbió el 54% del antibiótico sobre el
catalizador.
Mediante la fotocatálisis se logró el 66% de la
degradación.
La filtración separó las partículas de
los subproductos de la reacción desde el permeado.
nte la
e
Palomin
os
et al.
(2008)
el tratamiento
Sirtori
et al.
(2009)
catalizador, pero no
Molinari
et al.
(2006)
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ofloxacina 25-50 mg/L
Agua destilada
Oxidación
electroquímica
La celda
electrolítica:
- Acero inoxidable
placa como
cátodo
- Ti / Pt, grafito,
Ti/IrO
3D GAC como
ánodo
- Na2
electrólito
- 1.5
actual
2/Ta2O5 o
SO4 y NaCl
-400 A/m2
Absorbancia a
200-400 nm,
COD, iodométrica
titulación,
Análisis
voltamétrico.
Se probaron diferentes ánodos.
La ofloxacina fue eficiente oxidando el (99,995%) por
sobre los ánodos prob
La electro-oxidación se produjo con una cinética de
primer órden.
ados.
Jara et
al.
(2007)
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3.9 Derivados de Quinoxalina
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
9. Derivado de Quinoxalina
El carbadox 50 mg/L
Puntas de agua
desionizada /
agua destilada
y el río de
superficie
agua
Coagulación /
floculación /
sedimentación
El exceso de cal /
carbonato de sodio
reblandecimiento
en polvo
carbón activado
sorción
La cloración
El proceso de
ozonización
Fotolisis directa con
intercambio de
iones.
Osmosis inversa
coagulación:
Al2
(SO
0-170 mg / L de
coagulante
Tiempo de
tratamiento = 3 h
21min
El exceso de cal /
soda
ablandamiento
de cenizas: Cal =
232 mg/l
como CaCO
La ceniza de soda
= 191 mg / L
como CaCO
pH = 11,3
Absorción:
Calgon WPH Pulv
PAC adsorbente
0-50 mg / L PAC
El tiempo de
contacto = 4 h
cloración:
1,0 mg / L Cl
(pH = 7,5) El
proceso de
ozonización:
7.1 mg/L O
7.5)
Fotólisis directa:
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
(SO4) 3, Fe2
4)3
3
3
2
3 (pH =
HPLC-UV Coagulación / floculación / La sedimentación, el exceso
de cal / ablandamiento de la ceniza de soda, directa
fotólisis e intercambio iónico eran todos relativamente
ineficaz métodos de eliminación del antibiótico.
El porcentaje de eliminación de este antibiótico fue
mayor que 90% para el PAC de dosis de 50 mg / L.
La oxidación junto con ozono y cloro en dosis típica
efectiva en la eliminación del antibiótico estudiado (>
90%).
La ósmosis inversa fue eficaz en la eliminación del
compuesto estudiado con rechazo mayor que los niveles
90%. Sin embargo, este proceso por lo general no es
económico.
Referen
cias
s fue
Adams
et al.
(2002)
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LP UV a 254 nm
(pH = 7,5)
El in
iones:
0,66 g de ácido
fuerte catión
fuerte
aniones resinas
(pH = 7)
Ósmosis inversa:
acetato de
celulosa
membrana
tercambio de
-base y
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3.10 Sulfonamidas
Antibiótico Concentración
/ Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
10. sulfonamidas
sulfacetamida
Sulfadiazina
sulfametoxazol
sulfatiazol
0.1 mM
Agua destilada
Catálisis con
semiconductor
UV a 366 nm
Catalizador TiO
2.5 g/L
Sulfacloropiridi
zina
sulfadimetoxin
a
sulfamerazina
sulfametazina
sulfametoxazol
sulfamonomet
oxina
sulfatiazol
10 mg/L
El agua
desionizada
El intercambio
de iones
La auto
descomposición:
pH= 7.0
T= de 25°C
tiempo de
tratamiento=
15 días
resina de MIEX resina:
pH= 7.0
T= de 25° C
0.5-5.0 mL / L de resina
Tiempo de tratamiento
= 24 h
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
2
HPLC-UV, DBO5,
TOC,
microbiológicos
ensayo con C.
vulgaris
Todos los medicamentos fueron completamente
degradados después de 300 minutos de irradiación.
Remoción de COT varió entre 30 y 70%.
Los productos intermedios son más biodegradables y
menos tóxicos que los compuestos originales.
- HPLC-DAD Auto-descomposición fue lenta y cantidades
considerables de antibióticos (
mantuvo después de 15 días.
El tratamiento MIEX fue eficaz para la eliminación de
estos fármacos a través de intercambio de iones (aprox.
90% de eliminación), pero se observaron interferencias
orgánicas.
Este tratamiento fue ineficaz para la eliminación de
sulfamerazina y sulfametazina.
Los compuestos con fuerte electronegatividad eran
fáciles de quitar por el tratamiento MIEX.
Referen
cias
Baran
et al.
(2006)
4.1-7.3 mg/L) todavía se
Choi
et al.
(2007)
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Sulfachloropyri
dazine
sulfadimetoxin
a
sulfamerazina
sulfametazina
sulfatiazol
50 mg/L
Puntas de
agua destilada
/
agua destilada
y agua
superficial de
río
coagulación /
floculación /
sedimentación
El exceso de cal
/ carbonato de
sodio
reblandecimient
o en polvo
activado
absorción de
carbono
La cloración
El proceso de
ozonización
fotólisis directa
El intercambio
de iones
La ósmosis
inversa
coagulación:
Al2 (SO
0e170 mg / L de
coagulante tiempo de
tratamiento=3 h 21
El exceso de cal /
ceniza de sosa
reblandecimiento:
cal=232 mg / L
como CaCO
La ceniza de sosa= 191
mg /L como
pH=11,3
Absorción:
Calgon WPH Pulv
PAC como adsorbente
0-50 mg / L PAC
El tiempo de contacto=
4 h
cloración1,0 mg / l Cl
(pH=7.5)
El proceso de
ozonización:
7,1 mg / l (pH O
Fotólisis directa:
LP UV a 254 nm
(pH=7.5)
El intercambio de
iones: 0
fuerte catión
fuerte
resinas (pH=7)
Ósmosis inversa:
Membrana de acetato
de celulosa
4) 3, Fe2 (SO4) 3
3
CaCO3
2
3 7.5)
,66 g de ácido
-base y aniones
HPLC-UV Coagulación / floculación / La sedimentación, el exceso de
cal / ablandamiento de la ceniza de soda, directa fotólisis
e intercambio iónico eran todos relativamente ineficaz
métodos de eliminación del antibiótico.
El porcentaje de eliminación de este antibiótico fue
mayor que 90% para el PAC de dosis de 50 mg / L.
La oxidación con ozono tanto y cloro en dosis típicas fue
efectivo en la eliminación del antibiótico estudiado (>
90%) La ósmosis inversa fue eficaz en la eliminación del
compuesto estudiado con rechazo mayor del 90%. Sin
embargo, este proceso por lo general no es económico.
Adams
et al.
(2002)
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Sulfachloropyri
dazine
sulfadimetoxin
a
sulfamerazina
sulfametazina
sulfametizol
sulfametoxazol
sulfatiazol
10 mg/L
agua destilada
enriquecida
con
de cloruro de
calcio,
ácido húmico
y NaCl
Nanofiltración Membranas NF 200
(14.6 cm
pH=7
T= 20 C
Sulfadiazina
Sulfamethozax
ole
sulfapiridina
sulfatiazol
2 mg/L
Puntas de
efluentes de
EDAR
Ozonólisis 2 columnas operando
en serie
0.5-5 mg/L O
pH=7
Sulfadiazina
sulfadimetoxin
a
sulfamerazina
sulfatiazol
15 mg/L
Agua destilada
Fotocatálisis
con un
semiconductor
UV a 340
TiO2 como catalizador
200 mg/L de
catalizador
T= 50 C
Sulfadiazina
sulfaguanidina
sulfametazina
10 mg/L
Aguas
residuales
farmacéuticas
Nanofiltración
mediante
ósmosis inversa
Ósmosis
inversa:membranas
XLE y HR95PP
nanofiltración:membra
nas NF90 y Desal HL
sulfadimetoxin
a
sulfametazina
sulfametoxazol
40 mg/L
Pinchos
destilada
agua y
farmacéutico
de aguas
residuales
Ozonólisis pH=3-11 H
reacción molar=0.5
2 de area)
LC-MS El grupo de antibióticos de sulfamidas mostro una lenta
cinética de adsorción y relativamente menos masa de
adsorción, aumentando a sólo 11
minutos. La materia orgánica, salinidad y el tipo de
antibiótico afectada por la membrana de rechazo.
3
LC-MS La degradación siguió una cinética de segundo orden. 90
99% de la degradación por dosis de
sólidos en suspensión revelaron que tienen un menor
efecto en la eficiencia de remoción.
-400 nm LC-
conductímetro,
LC-MS
Después de 30 minutos de irradiación, la sulfadimetoxina
y sulfatiazol fueron completamente degradados. Se
lograron eficiencias de 80 y 90% de eliminación para
sulfadiazina y sulfamerazina, respectivamente.
LC / MS se utilizó para identificar los productos
intermedios y el mecanismo de reacción.
HPLC-DAD La eliminación del antibiótico por ósmosis inversa y la
membrana de nanofiltración tuvieron un rechazo
aceptablemente alto (rechazo factor de> 0.989).
2O2/O3
-18
LC-MS La adición de H2O2 aceleró la degradación (H
óptima relación molar de 5). La ozonización de las aguas
residuales farmacéutica resultó en la degradación
completa en 20 min para todos los compuestos.
-20% después de 90
Koyunc
u
et al.
(2008)
-
O3 > 2 mg / L. Los
Huber
et al.
(2005)
Calza
et al.
(2004)
Ko suti
c
et al.
(2007)
2O2/O3 Lin
et al.
(2009)
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sulfametazina 10-70 mg/L
Agua destilada
Fotocatálisis
con un
semiconductor
UV a 350
pH=4.8
0-800 mg / L de H
TiO2 (anatasa /
rutilo=3.6 / 1 o 100%
anatasa), TiO
catalizador ZnO
0-4 g / L catalizador
sulfametazina 50 mg/L
Agua
deionizada
Photo-Fenton Lámpara de luz solar
(400-580 nm)
pH=3 176
de H2O
12-68 mg / L
Fe2+
sulfametizol
sulfametoxazol
Sufamoxole
sulfatiazol
sulfisoxazol
100 mM
Agua destilada
y agua de rio
Fenton y
fotólisis directa.
Fotólisis directa:
La irradiación de la luz
solar natural
o MP UV (175 W)
pH= 2.5
Fenton: pH= 3
H2O2 al 30%
40 mM Fe
sulfametoxazol 0.5 µM
Agua de rio y
de lago
Ozonólisis 0.1-2 mg/L O
pH=8
sulfametoxazol 0.2-0.6 µg/L
Puntas de
efluentes
Ozonólisis 5-15 mg/L O
-400 nm
2O2
2Na o
Absorbancia de
260 nm, TOC,
DOC
La degradación siguió un orden cinético de pseudoprimer
orden. El aumento en el catalizador cantidad y
presencia de H2O2 ha mejorado la tasa de degradación. El
TiO2 es más eficaz que el ZnO para la eliminación del
fármaco y la mineralización.
Con 1 g/L de TiO2 se logró 95% de degradación (en120
minutos) y DOC 85% de remoción (en 350 min).
Con 1 g/L de ZnO se logró degradación total (en 120 min)
y 30% DOC extracción (350 min).
-1024 mg / L
2
HPLC-DAD, TOC,
los ensayos con
bacterias
Para lograr el máximo de TOC extracción (60%) y el total
de la degradación era necesario utilizar 600 mg / L de
H2O2, 50 mg / l Fe
Después de 2 minutos, la degradación total de de
sulfametazina se logró.
Se ha establecido que toxicidad au
etapas de reacción.
-11
2+
HPLC-UV, LC-MS La Fotólisis directa se encontró que es altamente
dependiente del pH. sulfametoxazol y sulfisoxazol se
fotodegradaron más fácilmente en medios ácidos,
mientras que sulfametizol y sulfatiazol fueron degradados
en medio básico.
Las sulfamidas fueron degradadas en su totalidad por el
reactivo Fenton.
LC / MS se utilizó para identificar los productos
intermedios y el mecanismo de reacción.
3 HPLC-UV La oxidación fue seguida por una cinética de segundo
orden.
La matriz de agua afecta la estabilidad del ozono y la
formación de radicales.
El porcentaje en la eficiencia de remoción es > 90%.
3 LC-MS Eficiencia% de remoción> 90%. La ozonización reveló
adecuado para oxidar este componer e inactivar
microorganismos de interés (92% de degradación).
la
Kaniou
et al.
(2005)
2+.
menta durante su 1 ª
Pérez-
Moya
et al.
(2010)
Boreen
et al.
(2004)
Huber
et al.
(2003)
Ternes
et al.
(2003)
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sulfametoxazol 5-500 µM
El agua
desionizada
enriquecida
con materia
orgánica y
bicarbonatos
Fotocatalisis
con un
semiconductor
Luz UV a 324
pH=3-11
TiO2 (anatase/rutile
=9/1 or 100% anatase,
100% rutile) catalyst
0.01-1 g/
sulfametoxazol 25-200 mg/L
Agua destilada
Fotocatálisis
con un
semiconductor
Luz UV a 240
pH= 2-
Catalizador: T
0-2 g/L de catalizador
sulfametoxazol 200 mg/L
Agua destilada
Foto-Fenton Luz negra de 365 nm
50-1000 mg/L H
10 mg/L Fe
pH=2.8
-400 nm
L catalyst
HPLC-PDA, DOC La degradación del sulfametoxazol fue influenciada por
una concentración inicial de la droga, la fase del
catalizador y la concentración, el pH y la matriz de agua.
La degradación fue seguida por una cinética de
pseudoprimer orden. Una fase mixta fue más reactiva que
el rutilo o la anatasa puros. Después de 60 minutos se
logró una degradación total.
-310 nm
11
iO2
HPLC-PDA, DOC,
BOD5, COD, TOC
La degradación y la mineralización se incrementaron,
aumentando la dosis del catalizador (360 min, 2,0 g / l
TiO2, pH = 5, Se degradó el 90%
y 40% de eliminación de TOC). El pH no influyó
significativamente en la eliminación del fármaco, pero la
eliminación de TOC sufrió una mejora
con el aumento del pH. Baja biodegradabilidad del
efluente. LC / MS se utilizó para identificar los productos
intermedios y el mecanismo de reacción.
2O2
2+
DBO5, DQO, TOC,
HPLC-UV, la
toxicidad
prueba de
Fischeri,
consumo de
oxígeno
La degradación del fármaco, la mineralización y la
biodegradabilidad se mejoró con el aumento del H
concentración. Usando H2O2
produce intermediarios con suficiente no toxicidad y sin
efectos de inhibición. Se logró una remosión de COT de
50% con 400 mg/L, así como una remoción de DQO de
75%.
Hu et
al.
(2007)
Abellán
et al.
(2007)
2O2
<400 mg/L, el proceso
Gonzále
z
et al.
(2007)
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sulfametoxazol 30 ng/L
Efluente de
ETAP
Clarificación
Cloración
Filtración GAC
Aclaración: 2 tanques
de clarificación
operando en paralelo,
FeCl3 como coagulante
pH= 4.5
de inyección
El tiempo de
contacto=15
cloración:
La adición de
hipoclorito de sodio
El tiempo de contacto=
200-300 min
Filtración con CAG:
8 bancos de filtros que
operan
simultáneamente
El tiempo de contacto
= 1.5-3 min
sulfametoxazol
sulfapiridina
COD= 360
o 590 mg/L
Dos diferentes
efluentes
WWTP
El tratamiento
primario:
proyección
Desarenador
aireado
Clarificador
El tratamiento
secundario:
de lodos
activados
Membrana
reactor (1)
o reactor de
lecho fijo (2)
Clarificador
La arena de
filtración
Planta de tratamiento
1:El tratamie
lodos activados
con V=5.600 m
membrana del reactor
con V=16 m
El filtro de arena con
V=288 m
t=25 min
Planta de tratamiento
2:El tratamiento de
lodos activados
con V=9.100 m
Reactor de lecho fijo
con V=1500 m
El filtro de arena con
V=360 m
-5.5 Microsand
-20 min
LC-MS La clarificación disminuyó la concentración media de este
antibiótico con una extracción del 33%.
Después de la clarificación, Las muestras de agua fueron
sometidas a un proceso de desinfección, y así se logró el
100% de la desinfección.
nto de
3, t=15h
3, t=13 h
3,
3, t=31h
3, t =1 h
3, t=6-8 h
LC-MS En la planta de tratamiento 1, se estudió el pre
tratamiento con lodos activados.
El Biorreactor consistió en un compartimiento agitado
anaeróbico y una desnitrificación y nitrificación en
cascada.
Se observaron eliminaciones similares en el segundo
tratamiento de los sistemas convencionales de lodos
activados y un reactor de lecho fijo.
Se obtuvieron resultados variables para las sulfonamidas.
Estos compuestos fueron detectados en efluentes
secundarios.
Stackel
berg
et al.
(2007)
- Göbel
et al.
(2007)
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sulfametoxazol 200 mg/L
Agua destilada
Ozonólisis 0.15-1.5 g/L O
pH=3-11
sulfametoxazol 50 ng/L
Pidos de las
aguas
subterráneas
nanofiltración y
ósmosis inversa
Poliamida de Película
Delgada
Membranas de
material Compuesto
Osmosis Inversa:
486 m
del flujo
356 m
permeado
Dos Fases Paralelas
(240+120 Membranas)
nanofiltración:
360 m
Alimentación 234 m
h El flujo de pe
Dos Etapas Paralelas
(186+Membranas 90)
3 HPLC-UV, COT,
DQO,
DBO5,
absorbancia
a 254 nm, la
toxicidad
a Fischeri
La ozonización siguió una cinética de segundo orden. El
rendimiento de los procesos aumentó con el
pH. La temperatura no tuvo ningún efecto significativo
sobre la degradación.
Después de 60 minutos de ozonización con 1,5 g / L de O
que era alcanzado un fármaco completa degradación con
un aumento en la biodegradabilidad y baja mineralizaci
(COT la eliminación W18%). La ecotoxicidad se mantuvo
prácticamente sin cambios.
Los subproductos fueron identificados por medio de LC
MS.
3 / h de caudal
3 / h El flujo de
3 / h de flujo de
3 /
rmeado
HPLC-MS Excelente rendimiento global tanto de nanofiltración
como de la osmosis inversa, con altos porcentajes de
rechazo (> 95%).
aumento del
3,
ón
-
Dantas
et al.
(2008)
Radjeno
vi c
et al.
(2008)
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sulfametoxazol 10 mg/L
Agua destilada
Agua destilada
+ nitrato (10 y
20 mg/L) agua
de mar
Fotólisis Simulador solar (λ<290 
nm)
sulfametoxazol 50 mg/L
agua destilada
agua de mar
Solar foto-
Fenton
Lámpa
pH= 2.5
30-210 mg/L de H
2.6-10.4 mg/L
Fe2+
HPLC-UV, LC-MS,
DOC, Prueba de
toxicidad ﬁscheri 
y
Magna
La presencia de nitrato en agua destilada no afecto la
velocidad de degradación. El 98% de la concentración
inicial en el agua destilada se separó después 30 h de
irradiación.
No hay variación DOC fue observado, demostrando la
formación de intermediarios.
En las soluciones de agua de mar, se observó una cinética
más lenta, donde después de 7h sólo una ligera reducción
en el concentración de antibiótico (14%) se produjo.
LC / MS se utilizó para identificar los productos
intermedios y la reacción mecanismo.
Los productos generados de la fototransformación
presentan alta toxicidad.
ra a 290 nm
-9.0
2O2
HPLC-UV, HPLC-
MS,
DOC, Exámenes
de toxicidad
La degradación y la mineralización se obstaculizaron
fuertemente en agua de mar en comparación con agua
destilada.
El aumento en la concentración de
ligera mejoría en la degradación de contaminantes y la
tasa de mineralización.
El aumento de la concentración deH
mg/L en agua destilada redujo la toxicidad de la muestra.
La eliminación del COD obtenido era alrededor de
para el agua destilada agua y 50% para el agua de mar.
Trovó
et al.
(2009)
hierro mostro una
2O2 de hasta 120
l 80%
Trovó
et al.
(2009)
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3.11 Tetraciclinas
Antibiótico Concentración/
Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
11. Las tetraciclinas
clortetraciclina
Democycline
doxiciclina
meclociclina
Minociclina
oxitetraciclina
La tetraciclina
10 µg/L
El agua
desionizada
El intercambio
de iones
La auto
descomposición:
pH=7.0 T= de 25° C
tiempo de
tratamiento
=15 días MIEX.
resina de
tratamiento:
pH=7.0
T= de 25° C
0.5-5.0 mL / L de
resina tiempo de
tratamiento= 24 h
clortetraciclina COD= 52, 240-49,
100 mg/L
Liquido de
estiércol
Digestión
Anaeróbia
pH= 7.5
T= 35 °C
Tiempo de
tratamiento=33 días
clorotetraciclin
a
doxiciclina
oxitetraciclina
La tetraciclina
10 mg/L
agua destilada
enriquecida con
de cloruro de
calcio,
ácido húmico
y NaCl
Nanoﬁltración  NF 200 membranas
(14.6 cm
pH= 7 T=20 C
clortetraciclina
demeclocycline
doxiciclina
meclociclina
Minociclina
oxitetraciclina
La tetraciclina
10 mg/L
(adsorption
studies)
100 mg/L
(coagulation)
Agua del río
Coagulación
Adsorción con
carbon
activado.
coagulación:
Pacl (5
El tiempo de
contacto = 5 min
Filtración con CAG:
Calgon F400 y
De coco basada en
carbono
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
- HPLC-DAD La Auto-descomposición fue lenta y las cantidades
considerables de antibióticos (6.1
mantuvo después de 15 días.
Una excepción fue la minociclina y oxitetraciclina, que se
redujeron a 0,7 y 2.2 mg/L, respectivamente. El tratamiento
MIEX. fue eficaz para la eliminación de estos medicamentos
a través del intercambio de iones (remoción> 80%), pero se
observó una interferencia orgánica.
Los compuestos con fuerte electronegatividad
fácilmente de quitar por el tratamiento MIEX.
LC-MS La concentración de fármaco disminuyó ap
75%.
2 area)
LC-MS Después de 90 min, la degradación de las tetraciclinas varió
entre 50 y 80%.
La materia orgánica, salinidad y el tipo de antibiótico afecta
el rechazo de la membrana.
-60 mg/L)
LC-MS, DOC En la coagulación, la eliminación la eficiencia se ha
mejorado con el aumento de PACL.
La coagulación puede eliminar el 43
medicamentos del agua sintética (
en el agua de río la eficiencia de la remoción se deterioró
ligeramente (44-67%), debido a la interferencia por la
producción orgánica.
Con el carbón activado, más del 68% de las tetraciclinas.
Referen
cias
-7.8 mg/L) todavía se
eran más
Choi et
al.
(2007)
roximadamente Arikan
(2008)
Koyunc
u
et al.
(2008)
-94% de los
40 mg/L coagulante), pero
Choi et
al.
(2008)
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clortetraciclina
oxitetraciclina
La tetraciclina
20-110 µM
Agua destilada
Adsorción con
óxido de
aluminio.
0.8-3.5 g/L Al
oxitetraciclina 1000 mg/L
(COD= 10000
mg/L)
Aguas residuales
farmacéuticas
Ultrafiltración
por ósmosis
inversa
Osmosis Inversa:
- Membrana NTR
7450
- Membrana NTR
7459
- Area= 155 cm
T=21
- Presión de
Operación=1.8 MPa
- Reducción de
Volume=3.5
Ultra
- Celda agitada
- 3,10,30,50 K Da
membranas cut
- Presión de
Operación= 0.3 MPa
- Volume de
reducción=10
oxitetraciclina 10 mg/L
Aguas residuales
farmacéuticas
Osmosis
inversa
mediante
nanofiltración
Ósmosis inversa:
XLE y HR95PP
Nanofiltración con
membranas:
NF90 y
HLmembranas de
desalinización
oxitetraciclina 10-40 mg/L
Agua ultrapura
fotólisis directa MP UV a 365 nm
pH= 4
2O3 HPLC-DAD, LC-MS Se produce una rápida adsorción en las primeras 3 h (40
µM antibióticos, 1,78 g/L Al2O3 pH= 5, T= de 22° C).
El porcentaje de adsorción fue de 43% para la tetraciclina,
57% clortetraciclina y 44% oxitetraciclina.
-
-
2-
-23 C
ﬁltration: 
-off
Absorbancia a
480 nm,
COD, TOC
Utilizando ósmosis inversa el c
permeado se redujo del COD= 10000 mg/L para menos de
200 mg/L (98% de eliminación).
La oxitetraciclina es redujo de 1000 mg/L inferior a 80 mg/L
(87,5% eliminación) y se concentró más de 3 veces en el
producto retenido.
Con el tratamiento adicional de ultrafiltración por
membranas 3K, el antibiótico relación de recuperación fue
mayor del 60% y la pureza del superior al 80%.
HPLC-DAD La eliminación por ósmosis inversa y la nanofiltración con la
membranta tienen un factor aceptablemente alto > 0.990).
-9
HPLC-UV, TOC. La fotólisis de la o oxitetraciclina siguió un modelo cinético
de primer orden. Después de 240 minutos de irradiación,
una tasa de inhibición de 47% se consig
degradación y 14% de eliminación de TOC.
Chen
and
Huang
(2010)
ontenido orgánico en el Li et al.
(2004)
Kosuti´c
et al.
(2007)
uió con 90% de
Shaojun
et al.
(2008)
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oxitetraciclina 100-200 mg/L
Agua ultrapura
Ozonólisis 11 mg/L O
pH= 3
La tetraciclina 10-50 mg/L
agua destilada
Fotocatálisis
con un
semiconductor
MP UV (125 W)
pH=6.0
TiO2
anatasa / rutilo= 4/1)
1 y 0,4 g / L de
catalizador,
respectivamente
La tetraciclina 40 mg/L
Agua desionizada
semiconductor
fotocatálisis
UV a 254, 365 nm y
solarium dispositivo
en 300
TiO2
0.5-1 g / L catalizador
La tetraciclina 24 mg/L
Puntas
desuperficie del
efluente,
y desionizada
agua
Photo-Fenton Luz negra (15 W)
y la irradiación solar
1-10 mM H
0,20 mm ferrioxalate
o Fe (NO
La tetraciclina 10-40 mg/L
Agua Ultrapura
fotólisis directa ML UV at 365 nm
pH=6
3
-11
HPLC-DAD, COD,
BOD5, Toxicidad
por Fischeri
El rendimiento aumenta al aumentar el pH (100% la
degradación después de 20 min).
DBO5/DQO fue mayor de 0,3-biodegradables efluente.
Los resultados mostraron que la toxicidad de los
subproductos (5-30 min) es mayor que el compuesto
original.
(100% o anatasa
HPLC-UV, TOC,
Absorbancia a
200-500 nm
Degradación seguida de un seudo primero orden de
velocidad cinética.
Después de 5 h, el 70% de tetraciclina se degradó por
fotólisis. En la presencia de TiO
fue oxidado dentro de aproximadamente 2 h. Usando el
TiO2 (anatasa / rutilo) como atalizador, la tetraciclina era
totalmente mineralizada, mientras qu
utilizando 100% anatasa.
-400 nm
catalizador
HPLC-UV, DBO5,
DQO,
TOC,
microbiológicos
ensayo con S.
aureus
La degradación siguió una cinética de primer orden.
La degradación y la remosión de COT fueron influenciados
por la fuente de luz (UV 254 nm> Solarium> UV 365 nm).
Con 0,5 g / L de TiO2 y después de 120 minutos s
254 nm: 100% degradación, el 90% eliminación de TOC
Solarium: 100% de degradación, 70% de remoción de COT
Nm UV 365: 50% de degradación, 10% de remoción de COT.
Los subproductos no son antibacterianos y eran más
biodegradables que el el compues
2O2
3)3 pH=2.5
TOC, HPLC-UV Foto-Fenton en la irradiación solar o artificial era muy
eficiente, logrando la degradación total después de
aproximadamente 1 minuto .
Bajo la irradiación de luz negra, una mayor eficiencia fue
obtenida utilizando nitrato de hierro, mientras que la
degradación solar se ve favo
ferrioxalato.
HPLC-UV, TOC,
Toxicidad por
Fischeri
La Fotólisis siguió una cinética de primer orden. Tras 300
minutos de irradiación, sólo el 15% de reducción del COT
ocurrió a pesar de rápida conversión de 73% de tetraciclina,
lo que sugiere que una mayoría de este fármaco fue
transformado en productos intermedios sin mineralización
completa. La toxicidad aumentó con la irradi
Li et al.
(2008)
2 más del 98% del fármaco
e sólo 50%, se observó
Addam
o
et al.
(2005)
e logró: UV
to original.
Reyes
et al.
(2006)
recida por el uso de
Bautitz
and
Nogueir
a
(2007)
ación.
Jiao et
al.
2008)
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La tetraciclina 20 mg/L
agua destilada
Fotocatálisis
con un
semiconductor
Lámpara de Xe (300
800 nm)
TiO2
catalizador 0.5
g/L TiO
ZnO
pH=3
pH=6
-
y ZnO como
-1.5
2 0.2-1.5 g/L
-10 (TiO2) o
-11 (ZnO)
Absorbancia a
360 nm y 380 nm,
los
TOC,
antibacteriano
prueba con S.
aureus
Las condiciones óptimas fueron 1.5 g / L y pH = 8.7 para TiO
y 1,0 g / L y pH = 11 para ZnO. Después de la irradiación de
15 min, en ausencia de catalizador,se logró el 80% de la
degradación. Después de 15 minutos
antibiótico se eliminó por completo con TiO
fue mineralizado (eliminación total de la actividad
antibacteriana). En presencia de ZnO, la degradación se
consigue después de 10 min. y la mineralización después de
60 min.
2
de irradiación, el
2 y más del 50%
Palomin
os
et al.
(2009)
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3.12 Otros antibióticos
Antibiótico Concentraci
ón/ Matriz
Tratamiento Condiciones de
operación
12. Otros antibióticos
El cloranfenicol 10-80 mg/L
Agua
desionizada
Fotocatálisis con
un
semiconductor
UV a 320
pH=5 0
H2O2 TiO
rutilo= 3.6/or 100%
anatasa), TiO
(100 anatasa%) o
ZnO
catalizador 0
catalizador
T= 3-57° C
mitomicina C 17.9 mg/mL
agua
destilada
Oxidación
electroquímica
Dos de Pt / Ir
electrodos NaCl
como electrolito 100
mA de corriente
Trimetoprima 50 mg/L
Agua
destilada
y la
superficie
el agua del
río
coagulación /
floculación /
sedimentación
El exceso de cal
/ carbonato de
sodio
reblandecimient
o
en polvo
activado
absorción de
carbono
La cloración
El proceso de
ozonización
coagulación:
Al2(SO
0-170 mg / L de
coagulante
tiempo de
tratamiento=
3 h21
El exceso de cal /
soda
ablandamiento de
cenizas:
cal=232 mg / L
como CaCO
La ceniza de sosa=
191 mg / L
Métodos
analíticos
Resultados y comentarios
-400 nm
-600 mg / L de
2 (anatasa /
2Na
-4 g / L
Absorbancia a
276.5 nm, TOC,
a los
antimicrobianos
actividad de E.
coli
El pseudoprimero orden cinético aumentó cuando se
aumentó la concentración de la droga, catalizador de
carga y la concentración de H
Temperatura ligeramente afectada el proceso de foto
degradación.
TiO2 (anatasa / rutilo= 3.6 / 1) y los catalizadores de ZnO
parecen ser los más eficientes. Se logró una completa
eliminación del antibiótico después de 90 min, con 70%
de la mineralización.
HPLC-UV,
microbiológico
ensayo con S.
aureus,
citotoxicidad y los
ensayos
mutagénicos
La electrólisis se ha degradado ligeramente y se elimina
la citotoxicidad, mutagenicidad y la actividad
microbiológica de este antibiótico.
4) 3, Fe2 (SO4) 3
3
HPLC-UV Coagulación / floculación / La sedimentación, el exceso
de lima / ablandamiento ceniza de soda, fotólisis directa
e ion de cambio fueron todos relativamente métodos
ineficaces para el antibiótico a remover.
El porcentaje de eliminación de este antibiótico fue
mayor que 90% para PAC en dosis de 50 mg / L.
La oxidación con ambos; ozono y el cloro en las dosis
típicas era eficaces en la eliminación del antibiótico
estudiado (> 90%).
La ósmosis inversa fue eficaz en la eliminación del
compuesto estudiado con niveles de rechazo mayor que
90%. Sin embargo, este proceso generalmente no es
económico.
Referen
cias
2O2.
-
Chatzita
kis
(2008)
Hirose
et al.
(2005)
Adams
et al.
(2002)
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Direct
fotólisis
El intercambio
de iones
La ósmosis
inversa
como CaCO
pH=11,3
Absorción:
Calgon WPH Pulv
PAC adsorbente
0-50 mg / L PAC
El tiempo de
contacto=4 h
cloración:
1,0 mg / L Cl
(pH=7.5)
El proceso de
ozonización: 7,1 mg /
L (pH O
Fotólisis directa:
LP UV a 254 nm
(pH=7.5)
El intercambio de
iones:
0.66 g de ácido
fuerte catión
fuerte
aniones
resinas (pH=7)
Ósmosis inversa:
acetato de celulosa
membrana
Trimetoprima 0.2-0.6 mg/L
Puntas de
efluente STP
Ozonólisis 5-15 mg/L O
3
2
3=7.5)
-base y
3 LC-MS La ozonización es adecuada para oxidar este compuesto
e inactivar microorganismos relevantes. (85% de
degradación).
Ternes
et al.
(2003)
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Trimetoprima 10 mg/L
Aguas
residuales
farmacéutic
as
La ósmosis
inversa
La nanofiltración
Ósmosis inversa:
XLE y HR95PP
membranas
nanofiltración:
NF90 y Desal HL
membranas
Trimetoprima COD=360
o 590 mg/L
Dos
diferentes
efluentes de
las plantas
de
tratamiento
primario
tratamiento:
proyección
grano aireado
eliminación
Clarificador
El tratamiento
secundario:
de lodos
activados
membrana
reactor
(1) o en lecho
fijo-
reactor (2)
Clarificador
La arena de
filtración
Planta de
tratamiento 1: de
lodos activados
tratamiento con
V= 5.600 m
membrana del
reactor
con V=16 m
El filtro de arena con
V=288 m
Planta de
tratamiento 2: de
lodos activados
tratamiento con
V= 9.100 m
Reactor de lecho fijo
con V=1500 m
El filtro de arena con
V=360 m
Trimetoprima 50 mg/L
agua
destilada
adsorción en
alimentado y
granular
carbono
activado
pH= 4-
T= de 25° C
0-3 g /L adsorbente
HPLC-DAD La eliminación del antibióticos por osmosis inversa y
utilizando la membrana de nanofiltración es
aceptablemente alto (factor de rechazo> 0.888)
3, t= 15 h
3, t=13 h
3, t=25 min
3, t =31 h
3, t=1 h
3, t =6-8 h
LC-MS En la planta de tratamiento 1, pre
activado
Se estudió el biorreactor que con
compartimiento de agitación y una desnitrificación y
nitrificación en cascada. Se observaron eliminaciones
similares en el tratamiento secundario convencional de
sistemas de lodos activados y un reactor de lecho fijo. Se
observó una ligera eliminación de hasta 20% por el
tratamiento de lodos activados y el reactor de lecho fijo.
10 Luz UV a 278 nm La isoterma de adsorción en ambos carbonos activados
podría ser equipada con la ecuación Toth.
La potencia del carbón activado era más eficiente que el
carbón granular activado para eliminar la Trimetoprima.
Sin embargo, la separación de solución acuosa
fácil, de modo que se utiliza en lugar el carbón granular
activado (% de remoción> 90% después de 30 min a pH=
4 y 2,0 g / L de adsorbente).
Ko suti
c
et al.
(2007)
-tratamiento con lodo
sistió en un
Göbel
et al.
(2007)
no fue
Kim
et al.
(2010)
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Evaluación de las técnicas de remediación
Las Técnicas de remediación se emplean para
ambiente, para la protección general de la salud humana y los ecosistemas. Como se mencionó
anteriormente, en el capítulo 3
revistas internacionales en esta área, lo que ilustra las clases de antibióticos más estudiados. En
base a este trabajo de investigación, se comprobó que
sulfonamidas fueron los más estudiados
of Antimicrobial Consumption (2010)
Europa fueron los β-lactámicos, lincosamidas y los macrólidos.
Conclusiones
La presencia y el destino de los antibióticos en las matrices ambientales h
especial, debido a su persistencia y resistencia a la biodegradación acumulándose en el medio
ambiente, produciendo efectos perjudiciales en los ecosistemas acuáticos, por eso se estudiaron
varios procesos de degradación/ eliminaci
La mayoría de los tratamientos aplicados en las PTAR Y PTAP no tuvieron éxito en la eliminación de
estos compuestos (Vieno et al, 2007; Adams et al, 2002;.. Göbel y cols, 2007) debido a la
naturaleza recalcitrante de los antibióticos, por esto surgen c
oxidación avanzada POA.
Los métodos más probados son la oxidación de la ozonización y Fenton, que se han aplicado
también a la clase más recetada de antibióticos.
• La Ozonización puede ser aplicada a tasas de flujo y compos
embargo el costo del equipo y la energía necesaria para abastecer el proceso son inconvenientes.
Además que se alcanzan bajas tasas de mineralización y la ecotoxicidad se mantiene
prácticamente sin cambios.
• En la reacción Fenton
recuperar el catalizador disuelto constituye desventajas. Cuando se utiliza radiación UV se logra
una degradación completa, aumento del grado de mineralización y una mejora en la
biodegradabilidad.
la eliminación de contaminantes del medio
proporciona una visión general de los trabajos publicados en
β-lactámicos y las clases de antibióticos
. Sin embargo, de acuerdo con el Eureopean Surv
y Muller et al. (2007) los antibióticos más prescritos en
an recibido una atención
ón.
omo alternativa los procesos de
iciones fluctuantes, sin
la producción de oxihidróxidos precipitados y la necesidad de
las
eillance
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 La adsorción también se ha reportado como alternativa aunque no ha sido aplicado a los
antibióticos más prescritos. Es una técnica eficiente aunque tiene la desventaja de
producir un nuevo residuo (filtrante) y al utilizar el carbón activado aumenta
proceso. Para este proceso existe una falta de publicación de absorción con materiales
alternativos de bajo costo (cáscara de frutos secos, coco, nuez, almendra, etc.).
 Los métodos combinados no son una práctica muy común aunque sean uno de l
procesos más potentes para la eliminación de los antibióticos en el medio ambiente,
reduciendo drásticamente la toxicidad de los efluentes tratados. Un POA seguido de un
tratamiento biológico o por membrana e incluso por un proceso de adsorción es el
proceso de combinación más habitual. (Augugliaro et al, 2005;. Otker y Akmehmet
BalcLoglu, 2005; Zhang et al, 2006.). Estos métodos generalmente no se usan debido a su
complejidad, altos costos de operación y por su impracticabilidad de ser utilizado como un
método continuo.
 En esta revisión, muchos estudios han utilizado altas concentraciones iniciales, estas se
encuentran lejos de las que hay en las matrices acuáticas, esto se produce porque la
mayoría de los métodos de análisis para cuantificar los antibi
detección por lo tanto la literatura sólo ilustra situaciones específicas como aguas
residuales o aguas sintéticas, en la opinión de los autores los resultados obtenidos podrían
ser diferentes si las concentraciones estuviera
ecosistema.
 Desde un punto de vista práctico, los procesos combinados serían la mejor solución para el
tratamiento de efluentes que contienen antibióticos, incluyendo aquellos que puedan usar
los recursos de energía renovable y o materiales alternativos de bajo costo.
óticos tienen altos límites de
n cercanas a los valores detectadas en el
el costo del
os
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